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Abkürzungen und Symbole   




Symbol Maßeinheit Erläuterung 
A [m2] Spezifische Oberfläche 
a  Korrekturfaktor zur Berücksichtigung des Verhältnisses von 
sommerlicher zu gesamtjährlicher Wasserzufuhr beim BAGROV-
Verfahren 
B [mm/a] Beregnung 
Eh [V] Redox-Potential bezüglich der Standard-Wasserstoff-Elektrode 
Eh0 [V] Standard-Redox-Potential bezügl. Standard-Wasserstoff-Elektrode 
ET0 [mm/a] Grasreferenzverdunstung 
ETa [mm/a] aktuelle Verdunstung 
ET max [mm/a] maximale Verdunstung 
ε  Anteil des durchströmten Porenraumes 
F [C/mol] Faraday Konstante 
f  Korrekturfaktor zur Berücksichtigung der Landnutzung 
fH  Korrekturfaktor zur Berücksichtigung der Hangneigung 
rG∆  [kJ/mol] freie Reaktionsenthalpie = Änderung der freien Gibbschen Energie
IAP  Ionenaktivitätsprodukt 
i [m/m] Gradient des Druckspiegels der Grundwasseroberfläche 
Kd  Verteilungskoeffizient (skaliert) 
k [m/s] Hydraulischer Durchlässigkeitsbeiwert 
L [J/(m2·mm)] spezielle Verdunstungswärme 
m [mol/kgH2O] Molalität 
n  Effektivitätsparameter des BAGROV -Verfahrens zur 
Berücksichtigung der Landnutzung  
nK  korrigierter Effektivitätsparameter des BAGROV -Verfahrens 
nM  Anzahl der Tage pro Monat 
K  Löslichkeitsprodukt; Gleichgewichtskonstante 
k  Küstenfaktor zur Berücksichtigung des Einflusses küstennaher 
Strahlungsverhältnisse auf die Grasreferenz-Verdunstung 
KRa [mm/a] tatsächlicher jährlicher kappilarer Grundwasseraufstieg 
Pkorr [mm/a] entsprechend der Messanordnung und der Jahreszeit korrigierter  
Niederschlag 
Pkorr,So [mm/a] entsprechend der Messanordnung und der Jahreszeit korrigierter  
Niederschlag in den Sommermonaten 
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  Abkürzungen und Symbole 
Pkorr,So [mm/a] entsprechend der Messanordnung und der Jahreszeit korrigierter  
Niederschlag in der Vegetationsperiode 
θnFK [Vol-%] Nutzbare Feldkapazität 
R [J/(mol·K)] Gaskonstante 
r [mol/(m2·s)] Ratenkonstante der Stofffreisetzung 
R0 [J/cm2] Extraterrestrische Strahlung 
RG [J/cm2] Globalstrahlung 
RI [mm/a] Hypodermischer Abfluss 
RO [mm/a] Oberirdischer Abfluss 
RU [mm/a] Grundwasserneubildung 
S [h/d] Tatsächliche Sonnenscheindauer des Tages 
SI  Sättigungsindex = log(IAP/K) 
S0 [h/d] Astronomisch mögliche Sonnenscheindauer des Tages 
U [%] Tagesmittel der rel. Luftfeuchte 
T [K] Absolute Temperatur 
UA [a] Umtriebsalter des Waldes 
v [m/s] Abstandsgeschwindigkeit 
vD [m/s] Darcy-Geschwindigkeit = Filtergeschwindigkeit 
We [m] Effektive Durchwurzelungstiefe 
z  Ladungszahl 






KAKeff Effektive Kationenaustauschkapazität 
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Kurzfassung   
Kurzfassung 
Braunkohle-Tagebaukippen stellen Stoffquellen für Azidität-tragende Pyritverwitterungspro-
dukte dar. Am Beispiel der südlichen Außenkippe des ehemaligen Tagebaus Sedlitz wurde 
eine Prognose des zeitlichen Verlaufes und der Größe des Stoffstromes erstellt, welcher den 
Kippenkörper in Zukunft über den Grundwasserabstrom verlassen wird. Dazu wurde der zu-
künftige Kippengrundwasserleiter mittels mineralogischer und geochemischer Feststoffunter-
suchungen als Stoffquelle und -senke charakterisiert. Zur Prognose wurden die als relevant 
eingestuften Sediment-Grundwasser-Wechselwirkungen quantifiziert und durch eine 1D-
Transport- und Reaktionsmodellierung auf eine Stromröhre abgebildet. Die hydraulischen 
Verhältnisse wurden einem 3D-Großraummodell entnommen, welches zur Bilanzierung der 
Volumenströme, zur Berechnung von Aufenthaltszeiten und der Einzugsgebiete diente. 
Es wurden keine Hinweise auf eine fortdauernde oxidative Sulfid-Verwitterung in der gesät-
tigten Zone des Kippenkörpers gefunden, womit vorhandene Sulfide in Zukunft keine zusätz-
liche Aziditätsquelle mehr darstellen. Es kommt nicht zu einer sanierungsrelevanten natürli-
chen Sulfatreduktion durch Umsatz kippeneigener organischer Substanz. Lediglich gegenüber 
Fe(III) ist die kippeneigene organische Substanz reaktiv und stabilisiert die angetroffenen 
Redox-Verhältnisse im Fe(II)/Fe(III)-System in der gesättigten Zone. Geringe Fließgeschwin-
digkeiten im Vergleich zu den angrenzenden gewachsenen Grundwasserkörpern entkoppeln 
den Kippengrundwasserleiter auch hydraulisch von diesen.  
Aufgrund der resultierenden langen Grundwasser-Aufenthaltszeiten im Kippenkörper und 
dem Fehlen anderer puffernd wirkender Minerale erlangt Feldspat-Verwitterung für die Be-
schaffenheitsentwicklung Bedeutung. Die in Festbett-Zirkulations-Versuchen bestimmten 
Verwitterungsraten an nativen Feldspäten erklären die im Feld beobachtete Teilpufferung der 
Mineralazidität. Die Ergebnisse der durchgeführten Versuche bestätigen, dass aufgrund der 
abnehmenden, auf die spezifische Oberfläche bezogenen Raten und der mit fortschreitender 
Verwitterung zunehmenden spezifischen Oberfläche für die untersuchten nativen Feldspäte 
eine einfach bestimmbare massenbezogene Stoffaustragsrate gewählt werden kann. 
Trotz großer Verweilzeiten stehen dem Schadstoffaustrag keine natürlichen Rückhalteprozes-
se in sanierungsrelevantem Umfang gegenüber. Laborversuche zur künstlich induzierten Ei-
sensulfidfällung unter naturnahen Bedingungen zeigten, dass die vollständige Bindung der 
Azidität durch FeS-Fällung nach einer Einfahrphase ohne weitere Zusätze möglich ist. Jedoch 
stellt die ungleichmäßige Verteilung der Präzipitate im Untergrund ein Problem dar, welches 
in der weiteren Entwicklung eines praktikablen Sanierungsverfahrens gelöst werden muss. 
Ohne künstlichen Eingriff erfolgt der zukünftige Stoffaustrag mit dem im Wesentlichen durch 
Grundwasserneubildung gespeisten Grundwasserstrom. Er wird aus dem zu Beginn der Kip-
pengrundwassergenese entstandenen Stoffpool aus Sulfid- und Karbonat-Verwitterungs-
produkten gespeist, der im Porenwasser und am Feststoff im immobilen Porenraum von 
Schluff-Aggregaten gebunden, vorliegt. Aufgrund der geringen Strömungsgeschwindigkeiten 
erfolgt sein Austrag über viele Jahrzehnte hinweg. 
iv Dissertation Bilek DGFZ Proceedings Heft 26 
  Abstract 
Abstract 
Lignite-mining dumps are sources of pyrite-weathering products which increase the acidity of 
the groundwater. A prediction of the time dependant acidity- and mass-flux is presented, 
which leaves the dump located in the southern part of the shut-down Sedlitz mine. The sedi-
ments of the future dump aquifer are characterized as a source or a sink of mass and acidity 
using a viarity of mineralogical and geochemical analytic techniques. To predict the future 
downstream water quality all sediment-groundwater-reactions, which were considered to gov-
ern the dump groundwater-genesis, were quantified and combined with a 1D-transport- and 
reaction model. The hydraulic boundary conditions were taken from a 3D-hydraulic model 
covering the whole area of investigation. This model was used to balance the hydraulic fluxes, 
to calculate retention times and the borders of the catchment areas.  
No hints towards ongoing oxidation of sulphides within the saturated zone of the dump were 
found, which excludes the remaining sulphides to be a major source of acidity in the future. 
No sulphate reduction by natural organic material could be detected which would lead to a 
relevant natural attenuation. However the natural organic material reacts with Fe(III) which 
enters the dump via infiltrating acid surface-water and thus stabilizes the redox conditions, 
which remain controlled by the Fe(II)/Fe(III)-System in the saturated zone. Low groundwater 
velocities within the dump compared to the surrounding quaternary aquifers result in partial 
hydraulic decoupling of both groundwater bodies.  
Because of the large retention times and the lack of other buffering minerals in the dump, 
feldspar-weathering becomes important for the groundwater genesis. Weathering rates were 
determined with fixed-bed circulation-reactor tests using native feldspar grains. They can 
make up for the partial buffering of the mineral acidity which must have been occurred ac-
cording to the field measurements. Because of the declining surface related rate and the in-
creasing surface due to ongoing weathering, it is possible to relate the total rate of weathering 
to the relative mass of feldspars in the investigated sediment.  
Despite large retention times the mass and acidity transport out of the dump is not attenuated 
effectively by some natural process. Column-tests were performed to investigate enhanced 
ironmonosulphide precipitation under utmost natural conditions. Complete precipitation of the 
acidity-carrying ferrous iron as FeS was achieved solely by the addition of methanol after 
establishing a sulphate-reducer population. Fast FeS-precipitation leads to an accumulation of 
precipitates in the vicinity of the column inflow and their rather inhomogeneous distribution 
in the underground is expected. This problem has to be tackled in future work.  
The future groundwater-, mass- and acidity flux out of the dump is driven mainly by the 
groundwater recharge. Its source is the mass which was generated by the sulphide- and car-
bonate-weathering during the early stages of dump groundwater genesis under rather oxidis-
ing conditions. The matter to be released in the future is stored in the pore water of the satu-
rated zone and the immobile pore space of the silty aggregates which are part of the dump 
sediment. Because of low flow velocities its release to adjacent groundwater bodies will con-
tinue for decades. 
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  1 Einleitung 
1 Einleitung 
1.1 Stoffströme in Bergbaugebieten 
Alle geochemischen Vorgänge können als ein Hinstreben auf einen Gleichgewichtszustand 
angesehen werden. Dieser beschreibt unter den gegebenen Zustandsgrößen Temperatur, 
Druck sowie der gegebenen Stoffzusammensetzung den energetisch niedrigsten Zustand eines 
Systems. Dieser kann annähernd genau beschrieben werden, sofern die Zustandsgrößen über 
einen langen Zeitraum hinweg etwa gleich bleiben (Mason & Moore, 1985). Dann befinden 
sich die Reaktionspartner im thermodynamischen Gleichgewicht mit den Reaktionsprodukten, 
und die freie Reaktionsenthalpie ist gleich null (Gl. 1.1).  
∑ ∑ =∆−∆=∆ 000 Pr0 fEdodfr GGG       (Gl. 1.1) 
Bei einer Auslenkung des Gleichgewichtes durch Änderung einer oder mehrerer Zustands-
größen kommt es im Sinne des LE CHATELIERschen Prinzips zu einer Reaktion des betrachte-
ten Stoffsystems, in welcher es unter den „neuen“ Randbedingungen wieder dem Gleichge-
wichtszustand zustrebt. Sobald ein Stoffsystem (Mineralassoziationen, Wässer bestimmter 
Beschaffenheit) durch natürliche oder anthropogen herbeigeführte Prozesse in ein anderes 
geochemisches Milieu gelangt, setzt daher ein meist kinetisch gesteuerter Umwandlungspro-
zess ein. Im Rahmen der natürlichen Stoffkreisläufe durchlaufen die Elemente der Erdkruste 
verschiedene geochemische Milieus und werden Teil der jeweiligen dort stabilen Verbindun-
gen.  
Natürliche Stoffkreisläufe sind meist selbst durch ein stationäres Gleichgewicht geprägt, in 
welchem der Stoffzustrom in ein betrachtetes Reservoir langfristig gleich seinem Abstrom ist. 
Sind beide Stoffströme nicht gleich groß, so kommt es zu einer Speicheränderung, zu einer 
Anreicherung oder Verarmung (Gl. 1.2). 
SQQ abzu ∆±=          (Gl. 1.2) 
Bergbau führt in diesem Sinne meist zu einer lokalen Erhöhung der Stoffströme und Reakti-
onsraten zwischen Atmosphäre, Hydrosphäre und Lithosphäre über das natürliche Niveau 
hinaus und damit zu einem „Kurzschluss“ der natürlichen Stoffkreisläufe. Dies geschieht 
durch die Entwässerung der abzubauenden Strukturen, wodurch diese unter atmosphärische 
Bedingungen kommen. Weiterhin werden durch die Zerkleinerung und die Umlagerung des 
Abraumes und der Rohstoffe neue und frische Oberflächen geschaffen. Dadurch kommt es im 
Umfeld von Bergbaugebieten oft zur Anreicherung von Verwitterungsprodukten des abgebau-
ten Gesteins und einem erhöhten Abstrom über das Grundwasser oder die Vorfluter. Erst über 
den anthropogen erhöhten geochemischen Stoffumsatz in Bergbaugebieten werden natürliche 
Verwitterungsprodukte durch ihre Aufkonzentration zum Problem. 
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Bei der Gewinnung von Braunkohle im Tagebauverfahren werden die hangenden quartären 
und tertiären Sedimente oft undifferenziert abgetragen. Dadurch kommt es zu einer Einmi-
schung der ursprünglich direkt über oder zwischen den Kohleflözen anstehenden feinkörnigen 
Sedimente in den übrigen Abraum. Diese sogenannten Hangendschluffe und Zwischenmittel 
sind aufgrund ihres reduzierenden Ablagerungsmilieus oft reich an Eisensulfiden. Durch die 
für den Abbau nötige Grundwasserabsenkung treten die entstandenen Kippen-Misch-
sedimente vor, während und nach ihrer Umlagerung mit Luftsauerstoff oder anderen Oxidati-
onsmitteln wie Fe(III) in Kontakt. Dadurch kommt es zur oxidativen Verwitterung der Sulfide 
und zur Freisetzung von Sulfat und Fe(II) sowie zu einer Freisetzung von Protonen. Eine 
deutliche pH-Absenkung erfolgt dabei erst nach der Oxidation von Fe(II) zu Fe(III) und bei 
der versauernd wirkenden Fällung von Fe(III)-Hydroxiden. Dies geschieht vornehmlich im 
Porenwasser der ungesättigten Zone oder bei Austritt des Kippen-Grundwassers in Oberflä-
chengewässer.  
1.2 Problematik und Zielstellung 
Im Zuge der Wiedervereinigung der beiden deutschen Staaten erfolgte eine energiepolitische 
Umstrukturierung, welche zur Schließung der meisten mittel- und ostdeutschen Braunkohlen-
tagebaue führte. Die erforderlichen Aktivitäten zur Renaturierung der devastierten Landschaf-
ten konzentrierten sich seither besonders auf die Herstellung der mechanischen Stabilität der 
Kippengebiete und das Minimieren des Sauerstoffzutrittes zu den noch nicht verwitterten Sul-
fiden in den Kippen. Dazu wird der großräumige Grundwasser-Absenkungstrichter durch das 
Abwerfen der Randriegel der Tagebaue, durch die natürliche Grundwasserneubildung und die 
künstliche Zuleitung von Oberflächenwasser in die Restseen möglichst schnell geflutet. Der 
Austrag der bereits freigewordenen Verwitterungsprodukte in die Oberflächengewässer wird 
damit reduziert, jedoch ist das bereits entstandene versauerungswirksame Stoffpotential in 
den Kippengrundwasserleitern und Restseen so groß, dass ein Austrag in die öffentliche Vor-
flut unter Einhaltung der gesetzlichen Grenzwerte oft nicht möglich ist. Sobald die Zielwas-
serstände erreicht sind kann zudem der Stofftransport mit dem dann wieder hergestellten na-
türlichen Grundwassergradienten nur noch sehr begrenzt gesteuert werden. Durch die Füllung 
der Absenktrichter kommt es zur Änderung der Grundwasserströmungsrichtung in weiten 
Teilen der Tagebaufolgelandschaft und einem Abstrom von Kippengrundwasser in anstehen-
de Sedimente. Damit sind neben dem Grundwasser selbst weitere Schutzgüter wie Oberflä-
chengewässer oder Trinkwasserfassungen gefährdet. Im nächsten Sanierungsschritt muss der 
bisher weitgehend durch hydraulische Maßnahmen realisierte Rückhalt der Schadstoffe daher 
durch einen geochemischen Rückhalt ergänzt werden. Hierfür ist entscheidend in wieweit sich 
in den überstauten Kippengrundwasserleitern auf natürlichem Wege erneut ein geochemisches 
Milieu einstellt, welches die Neubildung der ursprünglich vorhanden gewesenen Eisensulfide 
und damit die Umkehr der Azidität-freisetzenden Reaktionen ermöglicht. Bisherige Beobach-
tungen in den Kippengrundwasserleitern des Niederlausitzer Reviers deuten jedoch darauf 
hin, dass trotz der theoretisch vorhandenen Elektronendonatoren in Form von tertiären Torf- 
und Braunkohlen-Resten und der hohen Fe(II)- und Sulfat-Gehalte keine für den Stoffhaus-
halt bedeutsame Eisensulfid-Bildung auftritt. Daraus ergibt sich die Frage, ob sich durch die 
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Zugabe künstlicher Elektronendonatoren im Sinne einer „enhanced natural attenuation“ eine 
solche Reaktion großräumig induzieren lässt. Gelänge dies, so könnten die zukünftig stark 











































Abb 1.1: Untersuchungsgebiet mit zukünftigen Hydroisohypsen und mittleren zukünfti-
gen Seespiegelständen. 
Ausgangssituation und Veranlassung der hier dokumentierten Arbeiten ist der zukünftig zu 
erwartende Abstrom des sich in der südlichen Außenkippe des ehemaligen Tagebaus Sedlitz 
bildenden Kippengrundwassers in anstehende quartäre Grundwasserleiter sowie dessen Aus-
tritt in den pH-neutralen Senftenberger See (Abb 1.1). Die Arbeit ist thematisch eingeordnet 
in ein BMBF-Forschungsvorhaben, welches von der LMBV mbH (Lausitzer und Mitteldeut-
sche Bergbauverwaltungsgesellschaft) durchgeführt wird. Inhalt dieses Projektes ist die Ent-
wicklung und Testung einer in situ-Sanierungstechnologie mit dem Ziel der Induzierung von 
Eisensulfid-Fällung zur Senkung der Azidität im Grundwasserleiter durch gezielte Zugabe 
flüssiger organischer Elektronendonatoren. Der Bedarf an Zuschlagstoffen und die Fahrweise 
der gegenwärtig im Gelände getesteten Infiltrations-Anlage im Versuchsfeld (Abb 1.1) hän-
gen wesentlich von der zukünftig zu erwartenden Wasserbeschaffenheit im Anstrom ab. In 
der hier vorgestellten Arbeit soll daher am Beispiel der südlichen Außenkippe des ehemaligen 
Tagebaus Sedlitz eine Prognose der zukünftig zu erwartenden Wasserbeschaffenheit in deren 
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Abstrom erfolgen. Wesentliche Bestandteile der Arbeit sind somit die Erfassung des mobili-
sierbaren Stoffpotentials im Kippenkörper, die Identifikation der wesentlichen geochemischen 
Wechselwirkungen zwischen Festphase und Porenlösung und die Quantifizierung der hydrau-
lischen Ströme, welche die Stoffströme transportieren. Im Hinblick auf die durchzuführende 
Sanierungsmaßnahme soll die Prognose die Möglichkeit der Sulfid-Fällung unter natürlichen 
Bedingungen im Untergrund beinhalten. Daher sind Untersuchungen hierzu Bestandteil der 
Arbeit. In Abschnitt 2 wird im einzelnen begründet, warum welche Untersuchungen durchge-
führt wurden. In Abschnitt 3 werden die verwendeten Untersuchungsmethodiken sowie das 
hydraulische Modell vorgestellt. In Abschnitt 4 werden die wesentlichen Untersuchungser-
gebnisse dargestellt und diskutiert. Aus den einzelnen Ergebnissen wird dann in Abschnitt 5 
ein Prognosemodell abgeleitet, welches die als wesentlich erachteten Prozesse beinhaltet. In 
Abschnitt 6 werden die Ergebnisse zusammengeführt und abschließend bewertet. 
1.3 Geografie des Niederlausitzer Braunkohlen-Reviers 
Der größte zusammenhängende Förderraum des Ostdeutschen Braunkohlenreviers ist das 
Niederlausitzer Revier mit einer Fläche von ca. 70 x 70 km. Es liegt auf dem Gebiet der Bun-
desländer Sachsen und Brandenburg. Das Niederlausitzer Braunkohlenrevier erstreckt sich 
zwischen den Ortschaften Elsterwerda-Finsterwalde-Luckau im Westen und der Lausitzer 
Neiße im Osten. Es wird im Süden von den Ortschaften Lauchhammer, Hoyerswerda und 
Niesky und im Norden von der Linie Lübben-Cottbus-Peitz-Guben begrenzt.  
Das Niederlausitzer Revier wird durch das Lausitzer Urstromtal im Süden und den Niederlau-
sitzer Grenzwall im Norden strukturiert. Der 40 km breite EW-streichende Hügelzug ist eine 
Endmoränenbildung der Saale-Kaltzeit. Er bildet die östliche Fortsetzung des Flämings, ei-
nem Höhenzug, der sich von der Elbe im Westen bis in die Niederlausitz zieht. Niederlausit-
zer Grenzwall und Fläming werden durch eine Senke in der Gegend der Dahme getrennt, die 
dort den Landrücken durchquert. Die Ostgrenze des Niederlausitzer Grenzwalls bildet die 
Neiße bei Spremberg, die ihn hier von Süden nach Norden durchschneidet. Der Niederlausit-
zer Grenzwall ist in glaziale Becken und Hochlagen gegliedert, die im Wesentlichen aus 
Grundmoränen, Schmelzwassersanden und fluvialen Kiessanden aufgebaut sind. Auf dem 
Kamm, der gleichzeitig als Wasserscheide wirkt, markieren zwei Stränge von Endmoränen 
zwei Rückzugsstadien des Eises, die von einem durchgehenden Band von nach Süden einfal-
lenden Sandern begleitet werden. 
Das im Süden anschließende Lausitzer Urstromtal mit den Städten Senftenberg, Ruhland und 
Elsterwerda folgt zwischen Hoyerswerda und Elsterwerda dem Lauf der Schwarzen Elster in 
westlicher Richtung. Die heute anstehenden Sedimente und Fazies des Urstromtales sind von 
seiner periglazialen Entstehung geprägt. Es finden sich Terassenablagerungen und periglazia-
le Schwemmkegel meist aus der Saale II Eiszeit. Nur gelegentlich treten Grundgebirgsaufra-
gungen, wie z.B. der Koschenberg, im Untersuchungsgebiet (Abb 1.1) zutage. Im Zentrum 
des Tales und entlang der heute aktiven Vorfluter finden sich holozäne Ablagerungen, welche 
in die eiszeitlichen Talsande eingesenkt sind. 
4 Dissertation Bilek DGFZ Proceedings Heft 26 
  1 Einleitung 
1.4 Geologie des Niederlausitzer Braunkohlen-Reviers  
Einen genauen geologischen Überblick über Entstehung und Stratigrafie des Niederlausitzer 
Braunkohlen-Reviers gibt Novel (1979, 1981, 1982, 1983, 1984) und Novel et al. (1995). 
Hier wird deshalb nur ein grober Überblick gegeben. Über dem prätertiären Untergrund lagert 
eine 150 bis 200 m mächtige tertiäre Abfolge von Feinsanden, Schluffen, Tonen und Braun-
kohleflözen. Diese festländisch bis randmarin-klastische Abfolge wurde am Südostrand der 
Nordwesteuropäischen Senke abgelagert. Sie zeigt die typische, durch wiederholte Transgres-
sionen und Regressionen bedingte, zyklische Fazies-Abfolge eines flachen intrakontinentalen 
Beckens. Der in der Niederlausitz hauptsächlich abgebaute mittel-miozäne zweite Lausitzer 
Flözhorizont (2. LFH) entstand in der Folge des Rückzuges der Rupel-Transgression. Er über-
lagert mit bis zu 14 Metern Mächtigkeit die im marin-brackischen Milieu abgelagerte Untere 
Briesker Folge. Durch die wiederholte Abschnürung von Teilbecken durch die Bildung von 
Strandwällen, den Zustrom von Süßwasser und die anhaltende klastische Sedimentation konn-
ten in einem durch anhaltende Senkung dominierten Gebiet im mittel- und ostdeutschen 
Raum Sumpfwälder entstehen. Die Stratigraphie des 2. LFH und der begleitenden klastischen 
Einheiten spiegelt die wiederholte Entwicklung eines brackischen Wattenmeeres hin zu einer 
Moorlandschaft wieder. Der durch fortschreitende Verlandung und abnehmende Strömungs-
geschwindigkeiten reduzierte Sedimenteintrag spiegelt sich zu Beginn eines jeden Zyklus in 
der zunehmend feinkörnigeren siliziklastischen Sedimentation wieder. Es folgen die gering-
mächtigen, als Unterbegleiter bezeichneten, stark kohlehaltigen Schluffbildungen an der Basis 
der jeweiligen Flöze. Den Abschluss eines jeden Zyklus bildet die erneute Überflutung und 
der damit verbundene Übergang über die hangenden kohlehaltigen Schluffsedimente (Hang-
endbegleiter) zu einer erneuten klastisch dominierten Sedimentation. Der 2. LFH beinhaltet 4 
Transgressions-Regressions-Zyklen (Novel 1981), die durch mehr oder weniger randliche 
Einschaltungen schluffiger Sedimentation (Zwischenmittel) voneinander unterschieden wer-
den können. Der im oberen Miozän gebildete erste Lausitzer Flözhorizont (1. LFH) zeigt 
stärkere Mächtigkeitsschwankungen und eine stärkere randliche Aufspaltung in Teilflöze.  
Im Quartär wurde die Landschaft der Niederlausitz durch vier nordische Inlandeis-Vorstöße 
geprägt. Im Bereich des Lausitzer Urstromtales wurde die tertiäre Folge durch die quartäre 
erosive glaziale Rinnenbildung in einzelne Kohlefelder zerlegt. Die Braunkohlen des 1. und 2. 
LFH wurden in diesen Bereichen dadurch ebenfalls ausgeräumt. Die Rinnenfüllungen sind 
durch hochdurchlässige Sande und Kiese geprägt, was sie zu bedeutenden Grundwasserleitern 
macht. Lokal verbreitete Stauer (Geschiebemergel, Bänderton) teilen diese partiell in einzelne 
Grundwasserstockwerke. 
Das Untersuchungsgebiet (Abb 1.1) um den Senftenberger See liegt im Zentrum des Lausit-
zer Urstromtales. Dieses fällt mit einem Gefälle nach Westen 1:2250 ein und liegt bei Senf-
tenberg etwa auf einer Höhe von 105 mNN. Der Senftenberger See ging als Restloch aus dem 
Tagebau Niemtsch hervor und wurde in den Jahren 1967 bis 1972 geflutet. Seitdem wird die 
Wasserbeschaffenheit im größeren Nordteil des Sees durch den permanenten Durchstrom von 
Flusswasser der Schwarzen Elster neutral gehalten. Die Schwarze Elster folgt einer quartären 
Rinne, die im Norden des Sees das Tertiär bis unter das Niveau des 2. LFH ausgeräumt hat. In 
den randlichen Bereichen der Rinne, welche von den Tagebauen nicht erfasst wurden, sind 
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Reste des 2. LFH verbreitet. Im Norden dieser Rinne schließen sich die ehemaligen Tagebaue 
Meuro, Sedlitz und Koschen an, welche sich gegenwärtig in verschiedenen Stadien der Flu-
tung befinden. Damit ist im Nordraum des Senftenberger Sees ein weiterer Grundwasserspie-
gel-Anstieg und zukünftig eine Strömungsumkehr des Grundwassers verbunden. 
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2 Grundlagen zur Geochemie von Tagebaugebieten 
Im folgenden Kapitel wird auf die hydrologischen und geochemischen Parameter und Prozes-
se eingegangen, welche für die heterogenen Reaktionen von bergbaubeeinflussten Grundwäs-
sern von Bedeutung sind. Bergbaubeeinflusste Wässer sind durch Sulfid-Oxidation, die damit 
einhergehenden hohen Konzentrationen von gelösten Verwitterungsprodukten und einer ho-
hen Azidität gekennzeichnet. Die Reaktionen dieser Wässer mit der Fest- oder Gasphase wer-
den entscheidend vom Redox-Zustand des jeweiligen Systems geprägt. Dieser bestimmt die 
aziditätstragenden Wasserinhaltsstoffe und damit, welche Reaktionen die weitere Wasser-
Genese dominieren. Deshalb wird zunächst auf das Wesen der Azidität und des Redox-
Zustandes eingegangen. Außerdem werden die für eine langfristige „natural attenuation“ be-
deutsamen Prozesse der Sulfid-Fällung und der Feldspat-Verwitterung betrachtet. 
2.1 Das Aziditäts-Konzept 
2.1.1 Definition von Azidität 
Azidität ist eine Mengengröße (extensive Größe). Sie quantifiziert die Stoffmenge einer star-
ken Base, die ein zu charakterisierendes Wassers zu puffern vermag (Stumm & Morgan, 
1996). Diese Mengengröße entspricht der Verfügbarkeit von Protonen im System und ist ab-
hängig von der Konzentration der gelöst vorliegenden Spezies, welche Protonen abgeben 
(Summe aller schwachen Säuren), inclusive den freien Protonen abzüglich derjenigen Spe-
zies, die Protonen aufnehmen können. In den meisten durch den Karbonat-Puffer dominierten 
Grundwässern kann Azidität daher definiert werden als 
−+− −++= OHHHCOCOHAci mmmmm 3322       (Gl. 2.1) 
Im Falle des häufig dominierenden Karbonat-Puffers wird zwischen verschiedenen Aziditäten 
unterschieden (Stumm & Morgan, 1996), je nachdem, bis zu welchem Äquivalenzpunkt der 
Karbonat-Puffer titriert wird. Die Angabe der Azidität eines Wassers muss daher bezogen auf 
einen Referenz-Zustand erfolgen (Sigg & Stumm, 1994). 
In den Kippengrundwässern liegen neben den Karbonat-Spezies noch weitere Ionen, wie z.B. 
Aluminium und Eisen, in oft großen Konzentrationen als gelöste Spezies vor, welche Basen-
Zugabe abpuffern können. Dies geschieht im Falle des Eisens und des Aluminiums bei pH-
Anhebung durch die sukzessive Hydrolyse und besonders durch die heterogene Reaktion der 
Fällung der im neutralen pH-Bereich sehr gering löslichen Metall-Hydroxide. Anoxisches 
Kippengrundwasser trägt in Form seiner hohen Fe(II)- und Al-Konzentrationen daher eine 
„Metallazidität“ (Wisotzky, 2003), die sowohl bei laborativen Bestimmungen durch Titration 
als auch beim Austritt des Grundwassers in Oberflächengewässer frei wird. Soll das Azidi-
täts-Konzept auf die Problematik der sauren Grubenwässer angewendet werden, so müssen 
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die unter atmosphärischen Bedingungen (Referenz-Zustand) möglichen heterogenen Reaktio-
nen der betrachteten Lösung mit der Fest- und der Gasphase berücksichtigt werden.  
Die in sauren Grubenwässern bedeutsamen Eisen- und Aluminiumpuffer weisen als mehrpro-
tonige Säuren mehrere und andere Äquivalenzpunkte auf als der Karbonat-Puffer und liefern 
daher andere Pufferkurven. Die Titrationen bis zu den über den Karbonat-Puffer definierten 
Titrations-Endpunkten lassen daher Teile des Puffers unberücksichtigt. Auf der anderen Seite 
erfolgt die Angabe der Azidität zweckmäßigerweise immer mit der Fragestellung, wie groß 
der Neutralisationsbedarf für die Einstellung eines bestimmten Ziel-pH-Wertes (z.B. neutrale 
Seewasserbeschaffenheit ≡ pH 7) ist. Daher ist es sinnvoll, in sauren Grubenwässern die bis 
zu diesem Wert zu neutralisierende Azidität anzugeben. Im weiteren Text wird als „Azidität“ 
daher immer diejenige Menge an Base bezeichnet, die das entsprechende Wasser unter atmo-
sphärischen Bedingungen in der Lage ist, bis pH 7 abzupuffern. 
2.1.2 Änderung und Speicherung der Azidität 
Ziel einer Behandlung von versauerungswirksamem Grundwasser ist die Verringerung der 
transportierten Azidität. Ob sich die Azidität durch heterogene Reaktionen ändert, ist eine 
Frage des Bezugssystems. Wird beispielsweise der ausgefallene Feststoff zusammen mit dem 
aquatischen System bilanziert, so ändert sich die Azidität bei einer Fällung im betrachteten 
Grundwasserleiter-Volumen nicht (Gl. 2.2). Lediglich der Träger der Azidität wird ein ande-
rer. Diese Betrachtungsweise ist für geschlossene Systeme bzw. bei einer zu erwartenden spä-
teren Rücklösung des Feststoffes sinnvoll.  
2SO42- + 7/2CH2O + Fe2+ + 2H+  => 7/2CO2 + FeS2 + 9/2H2O   (Gl. 2.2) 
       Träger der Azidität: Eisen und Protonen => Eisendisulfid 
Wird dagegen nur das aquatische System bilanziert, beispielsweise weil keine Rücklösung zu 
erwarten ist bzw. das Fällungsprodukt dem aquatischen System durch Advektion dauerhaft 
entzogen wird, so findet ein „Rückhalt“ von Azidität statt. Eine dauerhafte Änderung der A-
zidität im Kippengrundwasser kann daher nur durch eine unter den Milieubedingungen nach-
haltig stabile heterogene Reaktion erfolgen. 
Weiterhin müssen die aziditätstragenden Kationen ohne gleichzeitige Freisetzung anderer 
Aziditätsträger als Feststoff gebunden und damit dem System entzogen werden. Die Fällung 
bzw. die Lösung von Fe(III)- oder Al-Hydroxiden führt lediglich zu einer Änderung des Trä-
gers der Azidität (Gl. 2.3 und 2.4). Dagegen ersetzen im Falle der Pyrit-Fällung S--Ionen die 
gebundenen Hydroxyl-Ionen (Gl. 2.2) und Azidität wird gebunden.  
Al3+ + 3H2O    => Al(OH)3(s) + 3H+    (Gl. 2.3) 
       Träger der Azidität: Aluminium =>  Protonen 
Fe2+ + 0.25O2 + H+  => Fe3+ + 0.5H2O (Oxidation)   (Gl. 2.4a) 
Fe3+ + 3H2O   => Fe(OH)3 + 3H+ (Fällung)   (Gl. 2.4b) 
Fe2+ + 2.5H2O + 0.25O2  => Fe(OH)3 + 2H+     (Gl. 2.4c) 
        Träger der Azidität: Eisen =>  Protonen 
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Durch die von der Wasserbeschaffenheit abhängige Speziierung des Aluminiums und des 
Eisens kann nur ein maximaler Beitrag beider Kationen zur Azidität des Wassers mit 
2c(Fe(II)(TOT)) und 3c(Al(TOT)) angegeben werden (Gl. 2.3 und 2.4). Die entsprechenden 
Reaktionsgleichungen haben daher den formalen Charakter einer Aziditäts-Bilanz. 
Abbildung 2.1 stellt den Erhalt der Azidität beim Eindringen eines versauerten eisenreichen 
See- oder Sickerwassers (oxidierendes Milieu) in den Kippenkörper (reduzierendes Milieu) 
schematisch dar. Die reduktive Lösung von Fe(III)-Hydroxiden führt zu der beobachtbaren 
pH-Anhebung des Grundwassers in den Kippenkörpern. Nur die Fällung von Sulfiden bindet 







 8H+ + 4Fe(OH)3(s) + CH2O =>  4Fe2+ + CO2 + 11H2O
4Fe3+ + H2O +   CH2O =>    4Fe2+ + CO2 + 4H+
4Al3+ + 12H2O =>  4Al(OH)3(s) +         12H+
Azidität = 8*(1molAci/mol H+)
 = 8mol
Azidität = 4*(3molAci/mol Fe3+)
 = 12mol
Azidität = 4*(3molAci/mol Al3+)
 = 12mol
Azidität = 12*(1molAci/mol H+)
 = 12mol
Azidität = 4*(2molAci/mol Fe2+) +
 4*(1molAci/mol H+) = 12mol + 
Karbonat-Azidität
Azidität = 4*(2molAci/mol Fe2+) 
= 8mol + Karbonat-Azidität
Grundwasserströmungsrichtung
2SO42- + 4H+ +           Fe(OH)3(s) + 3.75CH2O =>      
     FeS2(s) +            3.75CO2 + 7.25H2O
Azidität = 2*(1molAci/mol 
SO42-) + 2*(1molAci/mol H+) = 
= 4mol




Abb 2.1: Reaktionsschema und Aziditätsbilanz von Feststoff-Porenwasser-Reaktionen 
beim Wechsel des Redox-Milieus. 
2.1.3 Aziditäts-Bilanz der Metallsulfid-Lösung bzw. -Fällung. 
Die Speicherung von Azidität in metallsulfidischen Festphasen erfolgt zum einen über die 
Bindung von Metallen (Metallazidität) und zum anderen über die Bindung von Sulfid (Mine-
ralazidität). Dabei ist die Speicherung von Azidität im Sulfid abhängig von der Oxidationsstu-
fe des Schwefels im Sulfid (Wisotzky, 2003). S2- führt dabei nicht zu einer Speicherung, S- 
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oder S0 speichern ein oder zwei H+. Aus den rein formalen Reaktionen (Gl. 2.5a-c) wird deut-
lich, warum Pyrit (S-Oxidationsstufe –1) im Gegensatz zu Eisenmonosulfiden (S-Oxidations-
stufe –2) neben der Metallazidität auch Mineralazidität über den Entzug von Sulfid speichert. 
SO42- + 2H+ => S0 + 3/2O2 + H2O       (Gl. 2.5a) 
SO42- + H+ => S- + 7/4O2 + 0.5H2O       (Gl. 2.5b) 
SO42- => S2- + 2O2         (Gl. 2.5c) 
Die Azidität des Kippengrundwassers wurde durch die Eisendisulfid-Verwitterung nach der 
Summengleichung (2.6) freigesetzt. Es entstehen insgesamt 4 molAci/molPy, davon 2 molAci als 
Metallazidität gespeichert im Eisen und 2 molAci als Mineralazidität gespeichert als Protonen 
(Gl. 2.2). 
FeS2 + 3.5O2 + H2O => Fe2+ + 2SO42- + 2H+      (Gl. 2.6) 
Diese werden bei der Eisensulfid-Bildung wieder gebunden. Dabei bindet die in der flüssigen 
Phase stattfindende Sulfid-Bildung (Gl. 2.7) trotz des Protonenverbrauches keine potentielle 
Azidität, denn diese ist im gelösten Sulfid gespeichert und wird bei Oxidation gemäß dem in 
Abschnitt 2.2.1 definierten Referenz-Zustand wieder freigesetzt (Gl. 2.8). Erst bei der Fäl-
lung von Eisenmonosulfid kommt es zu einer dauerhaften Verminderung der Azidität (Gl. 
2.9). 
SO42- + 2CH2O + H+ => HS- + 2CO2 + 2H2O     (Gl. 2.7a) 
3SO42- + 4CH3OH + 3H+ => 3HS- + 4CO2 + 8H2O (mit Methanol) (Gl. 2.7b) 
HS- + 2O2 => SO42- + H+        (Gl. 2.8) 
Fe2+ + HS- => FeS + H+        (Gl. 2.9) 
Diese bindet durch die Verminderung der Eisen-Konzentration 2 molAci und durch Sulfid-
Bildung 1 molAci. Jedoch wird bei der Eisenmonosulfid-Fällung ein Proton freigesetzt  (Gl. 
2.9), womit die Netto-Aziditäts-Verminderung maximal 2c(Fe(II)) beträgt. Die Bildung des 
Eisenmonosulfides bindet daher nur Metallazidität. Erst bei der Umwandlung in Eisendisulfi-
de (Gl. 2.10) werden durch die Einlagerung eines weiteren Schwefel-Atoms formal nochmals 
2 molAci/l als Mineralazidität gebunden (Gl. 2.5a) was der ursprünglich freigesetzten Azidität 
von 4 molAci/l entspricht (Gl. 2.6). 
FeS + S0 => FeS2         (Gl. 2.10) 
Die anoxischen Kippengrundwässer der Lausitz zeigen heute pH-Werte zwischen 4 und 6 
(Reichel & Uhlmann, 1995). Damit wurde die durch Protonen transportierte Mineralazidität 
(Gl. 2.6) zu einem gewissen Teil bereits durch die Lösung von Karbonaten oder die Verwitte-
rung von Silikatphasen gepuffert. Für die Aziditäts-Verminderung ist es also oft ausreichend, 
die verbliebene Metallazidität des Wassers durch Fällung von Eisenmonosulfiden zu errei-
chen (Gl. 2.9). Jedoch besteht aufgrund ihrer höheren Löslichkeitsprodukte im Vergleich zu 
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Eisendisulfiden die Gefahr der schnelleren Rücklösung nach Beendigung einer Behand-
lungsmaßnahme. 
Die Reduktion von Sulfat durch die Oxidation organischen Materials setzt Kohlendioxid frei 
(Gl. 2.7) und die Protonenkonzentration des Wassers steigt durch Kohlendioxid-Einlösung an 
(Gl. 2.11). Eine Änderung der Azidität ist mit dieser heterogenen Reaktion jedoch nicht ver-
bunden (Stumm & Morgan, 1996), da diese durch die Ausgasung des CO2 bei Austritt in ein 
Oberflächengewässer (Referenz-Zustand) bzw. bei Bestimmung der Azidität im Labor rück-
gängig gemacht wird. 
CO2(g) <=> CO2(aquat.) CO2(aquat.) + H2O <=> H2CO3   H2CO3 <=> HCO3- + H+
           (Gl. 2.11) 
In den Kippenkörpern erfolgt nach der Oxidation des Pyrites in der ungesättigten Zone meist 
der Transport des Sulfates mit dem Sickerwasser in das Grundwasser. Teile des freigesetzten 
Eisens werden hingegen als Hydroxid gefällt. Damit wird Eisen im betrachteten aquatischen 
System gegenüber dem im stöchiometrischen Verhältnis 1:2 freigesetzten Sulfat abgereichert. 
Entsprechend der Gleichung 2.4 werden die im Gegenzug freigesetzten Protonen die Träger 
der Azidität. Teilweise wird diese Reaktion nach der Wiederüberstauung der Sedimente durch 
die reduktive Rücklösung der Fe(III)-Hydroxide rückgängig gemacht. Oft verbleibt jedoch ein 
Großteil des gefällten Fe(III)-Hydroxides in der oxischen Zone, oder bildet gut kristalline 
nicht rücklösbare Fe(III)-Hydroxide, womit im Grundwasser gegenüber Sulfat eine dauerhafte 
stöchiometrische Abreicherung an Eisen erfolgen kann. Damit kann durch die Fällung von 
Eisensulfiden nur diejenige Azidität gebunden werden, die dem noch gelösten Eisen-Anteil 
am gesamten ursprünglich aus der Pyrit-Verwitterung stammenden Eisen-Anteil entspricht. 
Die restliche in Form von Protonen freigesetzte Azidität muss anders gepuffert werden.  
2.2 Redox-Verhältnisse in Kippen  
2.2.1 Grundlagen 
In Kippengrundwasserleitern sind Redox-Reaktionen für die Freisetzung (und möglicherweise 
die Bindung) der Azidität verantwortlich. Für die Charakterisierung des Redox-Zustandes 
wird zumeist das Redox-Potential verwendet. Mit der Bestimmung des Redox-Potentials 
(Peiffer, 2000) und dessen Interpretation bezüglich der dominanten Prozesse im Grundwas-
serleiter sind jedoch verschiedene Schwierigkeiten verbunden (Lindberg & Runnells, 1984; 
Lovley & Goodwin, 1988; Schüring et al., 2000; Sigg & Stumm, 1994; Stumm & Morgan, 
1996). Aus Messungen der intensiven Zustandsgröße „Redox-Potential“ alleine lassen sich im 
Hinblick auf die Steuerung bzw. Beschleunigung von Stoffumsätzen im Grundwasserleiter 
nur sehr begrenzt Aussagen ableiten. Die zugehörige extensive Zustandsgröße ist die Menge 
an Elektronendonatoren/Elektronenakzeptoren, die in einem System vorhanden ist oder zum 
Einstellen eines bestimmten Redox-Potentials zugeführt oder entnommen werden muss. Die 
Angabe des Redox-Potentials reicht deshalb nicht aus, um zu beurteilen, welche Stoffumsätze 
in einem System stattfinden oder wie ein System auf Veränderungen (z.B. den Eintrag von 
Elektronenakzeptoren oder –donatoren) reagiert. 
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Schreibt man für das in Braunkohlen-Kippen das Redox-Potential bestimmende Redox-Paar 
Fe2+/Fe3+ (Wisotzky, 2000) die Nernst-Gleichung (Gl. 2.12), so wird erkennbar, dass für un-
terschiedliche Stoffkonzentrationen das gleiche Redox-Potential Eh entsteht, solange das 

















RTEhEh     (Gl. 2.12) 
In die Nernst-Gleichung werden die Aktivitäten der einzelnen Spezies eingesetzt, was 
formal durch die eckigen Klammern kenntlich gemacht wird. 
Das Redox-Potential lässt also keine Aussage darüber zu, ob die Reaktionsedukte und –pro-
dukte in hohen oder niedrigen Konzentrationen vorliegen. Dies ist jedoch für die Beeinfluss-
barkeit des Redox-Zustandes im Grundwasserleiter entscheidend.  
Die meisten Redox-Reaktionen in Grundwasserleitern sind mikrobiell katalysiert (Appelo & 
Postma, 1994). Die Umsatzrate ist daher meist nicht primär von der Entfernung des Systems 
von seinem Gleichgewichtszustand (Potential Eh in Gleichung 2.13), sondern von der mikro-
biellen Umsatzrate abhängig. Diese wird wiederum durch das Nahrungs- (Konzentration der 
Elektronendonatoren und –akzeptoren) und Nährstoffangebot sowie die Präsenz toxischer 
oder inhibierender Stoffe gesteuert (Schulte, 1998). Daher kann aus dem analytisch bestimm-
baren Verhältnis aus reduzierten und oxidierten Spezies nicht unmittelbar auf die Rate des 
Stoffumsatzes beispielsweise der Eisen-Reduktion mit organischer Substanz nach Gleichung 



















RTEhEh    (Gl. 2.13) 
4Fe3+ + CH2O + H2O => 4Fe2+ + CO2 + 4H+     (Gl. 2.14) 
Zur Charakterisierung der geochemischen Bedingungen im Grundwasserleiter ist also weni-
ger das gemessene Redox-Potential geeignet, sondern eher die Bestimmung des dominieren-
den Redox-Prozesses und des tatsächlich stattfindenden Stoffumsatzes. Dieser ist für die in 
Gleichung 2.14 dargestellte Reaktion durch die Nachlieferung bzw. mikrobielle Verfügbar-
keit von organischer Substanz als Elektronendonator und von Fe(III)-Hydroxid als Elektrone-
nakzeptor bestimmt. 
Beim Vorhandensein verschiedener Elektronenakzeptoren wird die Abfolge der Reaktionen 
im Wesentlichen durch den Energiegewinn gesteuert, den die beteiligten Mikroorganismen 
bei der Stoffwandlung erzielen (Appelo & Postma, 1994; Leuchs, 1988; Lovley, 1987; 
Stumm & Morgan, 1996; Wisotzky, 1994). Mit der Abnahme der Konzentration eines E-
lektronenakzeptors wird sein weiterer Umsatz energetisch ab einer bestimmten Konzentration 
ungünstiger, als der des nächsten verfügbaren Elektronenakzeptors, welcher dann reduziert 
wird. Wie Chapelle und Lovley (1992) für die Sulfid-Bildung gezeigt haben, wird diese durch 
das Vorhandensein ausreichender bioverfügbarer Fe(III)-Minerale (nach Canfield (1989) de-
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finiert als „löslich durch Oxalsäure“) im Grundwasserleiter verhindert. Aber auch die Kon-
zentration der Elektronendonatoren kontrolliert den erzielbaren Energiegewinn. Die Eisen-
Reduzierer halten demnach die Konzentrationen von Acetat, Format und Wasserstoff auf so 
niedrigem Niveau, dass Sulfat-Reduzierer und Methanbildner nicht überleben (Chapelle und 
Lovley, 1992; Lovley, 1987). Damit wird die Abfolge der Redox-Zonen auch durch die Kon-
kurrenz der einzelnen an bestimmte Milieus und Stoffe angepassten Mikroorganismen-
Populationen gesteuert. Im strömenden Grundwasser bildet sich diese kinetisch gesteuerte 
Abfolge von Stoffumsätzen auf den Raum ab (Lyngkilde & Christensen, 1992). Die Größe 
einer Redox-Zone hängt dabei von der Menge des verfügbaren Elektronenakzeptors bzw. –
donators (Hunter et al. 1998) und deren Umsatzrate ab. 
Die Kippengrundwässer der Niederlausitz zeigen durchgehend anoxische Verhältnisse mit 
Redox-Potentialen zwischen +100 - +400 mVH2 (Berger, 2000; Reichel & Uhlmann, 1995). 
Eisen sollte damit, geht man von einem reinen Gleichgewichtsansatz aus, fast ausschließlich 
als Fe(II) vorliegen. Nach einer Zusammenstellung von Analysendaten von Kippengrundwäs-
sern von Reichel und Uhlmann (1995) liegt Schwefel in der Porenlösung fast ausschließlich 
als Sulfat vor. Das sofortige Auftreten von zweiwertigem Eisen im Abstrom eines Restsees ist 
ein Hinweis auf das weitgehende Fehlen weiterer Elektronenakzeptoren. Die geringen Nges- 
und Mn-Gehalte (meist < 5 mg/l) liegen in ihrer reduzierten Form vor.  
Abbildung 2.2 veranschaulicht die in Kippenaquiferen bedeutsamen Redox-Paare und mögli-
che Elektronenübergänge. Organisches Material und Eisendisulfide stellen in den wieder auf-
gesättigten Kippengebäuden die mengenmäßig bedeutendsten potentiellen Elektronendonato-














Primäre Quelle für das im Kippen-Grundwasser vorliegende Fe(II) ist zwar die in der ersten 
Phase der Kippenentstehung stattfindende Eisensulfid-Verwitterung, welche hauptsächlich in 
den obersten Metern der ungesättigten Zone stattfindet. Aber auch in Zonen unterhalb ehema-
liger, länger exponierter Kippenoberflächen können sich vor Aufsättigung der Kippe stärker 
oxidierte Bereiche gebildet haben (Hoth, 2002; Wisotzky, 1994). Eisen gelangt daher entwe-
der durch den Sickerwasserzustrom in die gesättigte Zone oder wird in der ungesättigten Zone 
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vorübergehend oxidiert und als Hydroxid festgelegt. Erst bei Wiederaufsättigung des Poren-
raumes durch die Flutung kann es zu dessen teilweiser Remobilisierung durch reduktive 
Rücklösung (Gl. 2.15) kommen. Diese ist mikrobiell katalysiert (Arnold et al, 1988; Lovley, 
1987; Lovley et al. 1991). 
4FeOOH + CH2O + 8H+=> 4Fe2+ + CO2 + 7H2O    (Gl. 2.15) 
Die mikrobielle Verfügbarkeit von Fe(III)-Hydroxiden wird durch deren Grad der Kristallini-
tät bestimmt (Lovley, 1987).  
Sulfat 
Sulfat kann durch mikrobiellen (heterotroph-chemoorganotrophen) Umsatz durch Desulfo-
vibrio desulfuricans oder Desulfotomaculum zu Sulfid reduziert werden (Desulfurikation) 
(Matthes, 1994), wobei in der Regel organischer Kohlenstoff oxidiert wird. Der Anteil von 
rein chemischen Redox-Reaktionen unter natürlichen Eh- und pH-Bedingungen am Schwefel-
Umsatz kann in den meisten Habitaten vernachlässigt werden (Chambers & Trudinger, 1979).  
Schulte (1998) gibt die Raten der Sulfat-Reduktion in terrestrischen Grundwasserleitern auf 
Basis einer Literaturrecherche (15 Quellen) in der Größenordnung von 1 bis 1·10-5 mmol/(l·a) 
an. Chapelle et al. (1987) sowie Chapelle und McMahon (1991) geben für tiefe kreidezeitli-
che Küstenebenen-Aquifere eine aus dem mikrobiellen Umsatz resultierende CO2-
Produktionsrate von 1·10-3 bis 1·10-5 mmol/(l·a) an. Bergmann (1999) nennt für das rheinische 
Revier auf in situ-Bestimmungen basierende Sulfat-Reduktionsraten von 0.11 bis 4.16 
mmol/(l·a) für tertiäre Sedimente. Für pleistozäne Sedimente berechnete Leuchs (1988) eine 
Sulfat-Reduktionsrate von 0.023 mmol/(l·a). Knöller und Dohrmann (1999) haben in der Ab-
raumkippe des Tagebaus Cospuden im Mitteldeutschen Revier Sulfat-Reduktionsraten von 
0.52 mmol/(l·a) bestimmt. Rehberg (2003) wies für die eozäne Bornaer Folge in der Region 
Zeitz isotopengeochemisch Pyritoxidation in Folge von Tagebausümpfung, aber auch Sulfid-
Bildung nach. Für das Lausitzer Revier liegen noch keine Abschätzungen zu den möglichen 
Raten vor. 
Die mikrobiell katalysierte Reduktion von Sulfat (Gl. 2.7) läuft bei Redox-Potentialen unter 0 
mVH2 (Barnes et al., 1994; Lyew et al., 1994; Tuttle et al., 1969; Wakao et al., 1979) und pH-
Werten zwischen 5 und 9.5 ab (Reis et al., 1989; Widdel, 1988). Im scheinbaren Widerspruch 
zu dieser gängigen Annahme haben Elliot et al. (1998) in Laborversuchen bakterielle Sulfat-
Reduktion bei pH-Werten bis zu 3.25 nachgewiesen. Diese Beobachtungen begründen sich 
wahrscheinlich durch die Existenz von Mikromilieus an der Oberfläche des Sedimentes, in 
denen von den Mikroorganismen aktiv vorteilhaftere pH-Bedingungen hergestellt werden 
(Widdel, 1988). Auch Jakobsen und Postma (1994) gehen von einer bakteriellen Sulfid-
Bildung in spezifischen aktiven Zonen aus. Dockins et al. (1980) schließen aus ihren Untersu-
chungen, dass die Mehrzahl der Sulfat-Reduzierer oberflächengebunden ist, was die Ausbil-
dung eines förderlichen Mikromilieus mit entsprechenden Redox-Potentialen und pH-Werten 
unterstützen würde. Niedrige im Porenwasser gemessene pH-Werte müssen daher nicht für 
die unmittelbare Umgebung der aktiven Mikroorganismen gelten bzw. die Sulfid-Bildung 
generell ausschließen.  
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2.2.3 Elektronendonatoren  
Organisches Material 
Organisches Material liegt in den Kippensedimenten hauptsächlich in Form von Braunkohle-
resten sowie anderen tertiären torfig-kohligen Ablagerungen vor, welche als DOC-Quelle in 
Frage kommen (Schulte 1998). Diese sind hauptsächlich an die Tone und Schluffe der Hang-
endbegleiter der Kohleflöze gebunden (Berger, 2000), welche durch die Umlagerung der 
Deckschichten fragmentiert und in den Kippenkörper eingemischt wurden. In Abhängigkeit 
ihrer Ablagerungsbedingungen zeigen sie Organik-Gehalte, die fließend in diejenigen der 
abbauwürdigen Kohleflöze übergehen. 
Sulfat-reduzierende Mikroorganismen sind in den Kippenaquiferen praktisch omnipräsent. 
Hoth (2002) konnte die Aktivität von Sulfat-Reduzierern in Kippengrundwasser durch die 
Zugabe eines leicht verfügbaren Substrates deutlich steigern und damit ihre Präsenz zeigen.   
Nach Bergmann (1999) wird das Ausmaß der bakteriellen Sulfat-Reduktion von folgenden 
Faktoren bestimmt: 
1. Gehalt der für die sulfat- und eisen-reduzierenden Bakterien metabolisierbaren organi-
schen Substanz   
2. Nachlieferung von Sulfat  
3. ein genügend niedriges Redox-Potential  
Für den weiteren folgenden Schritt der angestrebten Eisensulfid-Fällung wird zusätzlich noch  
4. die Menge und Verfügbarkeit von Fe(III)-Hydroxiden bedeutsam (Berner, 1984; Peif-
fer, 1997). Einerseits führt eine zu hohe bioverfügbare Fe(III)-Hydroxid-
Konzentration zur Dominanz von Eisen-Reduzierern, welche die Sulfat-Reduzierer 
verdrängen (Abschnitt 2.2.1), andererseits kann eine zu geringe Reaktivität der 
Hydroxide die Pyritbildung durch Beschränkung der Fe(II)-Nachlieferung limitieren.  
5. Soll Eisendisulfid gefällt werden, muss für die Teil-Rückoxidierung von Sulfid ein 
Oxidationsmittel zur Verfügung stehen (Rickard et al., 1995; Schoonen & Barnes, 
1991, 1991a; Wilkin & Barnes, 1996). 
Ivanov (1964) beschreibt für Süßwasseraquifere im Allgemeinen eine Kontrolle des Sulfat-
Umsatzes durch Substratlimitierung. Wisotzky (1998) stellt auch für Kippenaquifere des rhei-
nischen Reviers eine Substratlimitierung der Sulfat-Reduktion fest. Dockins et al. (1980) be-
richten von vergleichbaren Organismendichten von Sulfat-Reduzierern in verschiedenen 
Süßwasseraquiferen mit stark unterschiedlichen Sulfat-Gehalten, womit die Sulfid-
Bildungsrate nicht primär von der Sulfat-Konzentration abhängig zu sein scheint.  
Da im Untersuchungsgebiet ausreichend Sulfat und zweiwertiges Eisen im Porenwasser vor-
handen sind, ist auch hier von einer Limitierung der Sulfid-Bildung durch Menge und Ver-
fügbarkeit der organischen Substanz auszugehen. Die Rate der dissimilatorischen Sulfat-
Reduktion wird von der Qualität und Quantität des zu oxidierenden organischen Kohlenstof-
fes beeinflusst (Cook & Schindler, 1983; Giblin et al. 1990; Kelly & Rudd, 1984; Lovley & 
Klug, 1986). Das Ausbleiben der Sulfid-Fällung in den Kippenaquiferen des Rheinischen Re-
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viers und der Lausitz (Wisotzky, 1998) trotz oft hoher Corg-Gehalte bis zu 5-Massen-% (Ber-
ger, 2000) und die geringen in Abschnitt 2.2.2 genannten Sulfat-Reduktionsraten weisen da-
her auf eine geringe mikrobielle Verfügbarkeit der organischen Substanz hin. Wisotzky 
(2003) führte Versuche zum Stoffaustrag aus bekalkten Kippensedimenten unter Sauerstoff-
abschluss in Containern durch. Das Redox-Potential verblieb auch bei Abschluss zur Atmo-
sphäre und für Sulfat-Reduzierer optimalen pH-Bedingungen im positiven Bereich. Eine in-
tensive Sulfat-Reduktion war somit auszuschließen. Dies zeigen auch die von Wisotzky 
durchgeführten Isotopen-Untersuchungen des Kohlenstoffes, welche einen nur geringen Um-
satz kippenbürtigen organischen Kohlenstoffes nahe legen. Damit scheint die mikrobielle 
Verfügbarkeit des kippeneigenen organischen Kohlenstoffes für Sulfat-Reduzierer nicht aus-
zureichen (Wisotzky & Kringel, 1998). Die Zugabe von dauerhaft gut verfügbarer organischer 
Substanz stellt daher einen für die künstlich induzierte Sulfid-Bildung zu wählenden Ver-
suchs- und Sanierungsansatz dar.  
Der Abbau natürlicher organischer Substanz erfolgt selektiv, was zu einer residualen Anrei-
cherung (ligninreicher) schwer umsetzbarer organischer Substanz führt (Benner et al., 2002; 
Chapelle & McMahon, 1991). Je älter natürliche Aquifere sind, desto langsamer wird die 
noch vorhandene Biomasse durch fermentierende Bakterien verfügbar gemacht und die Sul-
fid-Bildungsraten nehmen laut Jakobsen und Postma (1994) mit dem Alter der Aquifere bzw. 
der organischen Substanz ab. Dies könnte die heute beobachteten geringen Umsatzraten des 
miozänen organischen Kohlenstoffes in den Kippen erklären. Diese Beobachtung gilt nicht 
nur für geologische Zeiträume. Auch für Biomasse in fester Form, welche beispielsweise in 
passiven reaktiven Wänden als Elektronendonator eingesetzt wird, wird ein Nachlassen der 
Reaktivität festgestellt (Benner et al., 2002; Tsukamoto & Miller, 1999).  
Nicht die gesamte vorhandene organische Substanz ist für Sulfat-Reduzierer verfügbar, denn 
Sulfat-reduzierende Bakterien sind auf niedermolekulare organische Moleküle angewiesen. 
Sie leben daher in Symbiose mit fermentierenden Bakterien, die organische Substanz unter 
Disproportionierung des Kohlenstoffes zerlegen und deren Stoffwechselprodukte (z.B. Ace-
tat, Methan oder Wasserstoff) sie ihrerseits verwenden (Leuchs, 1988; Walther, 2002; Schul-
te, 1998). Damit wäre der Stoffumsatz der Sulfat-Reduzierer durch die Rate bestimmt, mit der 
das vorhandene Substrat von fermentierenden Bakterien in kleinere Moleküle zerlegt werden 
kann.  
Nach Beobachtungen von Chapelle und McMahon (1991) sowie McMahon und Chapelle 
(1991) werden mikrobielle Stoffwechselprozesse (Eisen- und Sulfat-Reduktion, TIC-
Produktion) in tiefen Aquiferen durch die diffusive Nachlieferung von Format, Acetat und 
Wasserstoff aus organikreichen Geringleitern aufrecht erhalten. Hunter et al. (1998) gehen 
von einer Fermentation partikulären organischen Materials in Schluffschichten und einer Ab-
gabe der entstehenden, leichter für Sulfat-Reduzierer verfügbaren, organischen Substanzen 
wie z.B. Acetat aus. Daraus ergibt sich eine Zone der Sulfat-Reduzierung an der Oberfläche 
der Schluffschicht, da dort sowohl Sulfat aus dem strömenden Grundwasser als auch oxidier-
bare organische Substanz aus den Schluffschichten vorliegt (Loveley & Chapelle, 1995; Mc-
Mahon & Chapelle, 1991). In den Geringleitern selbst findet nur ein geringer mikrobieller 
Stoffumsatz statt, da in schluffig-tonigen Sedimenten der Transport von Nährstoffen, bzw. der 
Stoffwechselprodukte durch die geringe Porosität eingeschränkt ist. Nach einer Hypothese 
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von Chapelle und Lovley (1990) ist die Aktivität von Bakterien innerhalb von geringleitenden 
Sedimenten auch deshalb niedrig, weil die meisten Bakterien (Zell-Durchmesser 0.5-5 µm) 
nicht in die vorhandenen Porenräume eindringen können. Die Mikroorganismen-
Populationsdichte ist in Geringleitern daher oft geringer als in Sanden (Chapelle, 1993).  
Für oxische Bedingungen zeigen Laves et al. (1993), dass tertiäre organische Substanz in 
Lausitzer- und in Mitteldeutschen Kippen eine gute Verfügbarkeit für aerobe Mikroorganis-
men aufweist. Auch die Isotopen-Untersuchungen von CO2 im Bodengas von Kippen spre-
chen für eine Umsetzung des tertiären organischen Materials in der ungesättigten Zone (Nitz-
sche et al., 1999). 
Eisensulfide 
Pyritoxidation spielt nach Isotopenuntersuchungen von Schulte (1998) für die Sulfat-
Freisetzung in den untersuchten Vorfeld-Aquiferen von Garzweiler keine bedeutende Rolle. 
Die Oxidation der Eisensulfide in den gesättigten Kippengrundwasserleitern wird vermutlich 
durch den Mangel an Elektronenakzeptoren wie Sauerstoff, Nitrat, Fe(III)gel., begrenzt.  
2.2.4 Untersuchungsbedarf 
Über die Grundwasserneubildung und nach Erreichen des Zielwasserstandes im Restsee Sed-
litz wird sauerstoff- und Fe(III)-haltiges versauertes Oberflächenwasser in den Kippengrund-
wasserleiter eindringen. Vor dem Hintergrund der fraglichen mikrobiellen Verfügbarkeit des 
geogenen Kohlenstoffes einerseits und der offensichtlichen Substrat-Limitierung der Sulfid-
Bildung andererseits ist zu klären, ob und in wie weit geogener Kohlenstoff die Beschaffen-
heit oxischen versauerten Oberflächenwassers beeinflusst, indem er für die Reduktion der 
transportierten Fe(III)-Fracht zur Verfügung steht. Diese Reaktion bestimmt die Beschaffen-
heitsentwicklung von zukünftig in die Kippe infiltrierendem, versauertem, Fe(III)gel.-reichem 
See- und Niederschlags-Wasser. Hierzu wurden in Abschnitt 3.3.2 dargestellte Batch-
Versuche durchgeführt.  
2.3 Sulfid-Fällung  
Im Hinblick auf die künstlich zu induzierende Sulfid-Fällung soll hier deren Verlauf und die 
entscheidenden geochemischen Schritte kurz zusammengefasst werden.  
2.3.1 Sulfid-Bildung 
Die genaue Stöchiometrie der Sulfid-Bildungs-Reaktion ist zum einen von der formalen Re-
dox-Stufe des Kohlenstoffes im eingesetzten Elektronendonator (Gl. 2.7) und zum anderen 
wegen der variablen Protonenbindung der dominanten Sulfidspezies vom pH-Wert abhängig. 
Zwar ist mit dieser Reaktion kein Alkalinitätsgewinn verbunden (Abschnitt 2.2), jedoch 
steigt der pH-Wert in wenig gepufferten Wässern durch den Protonenverbrauch an. Dies kann 
für die Rate der mikrobiell katalysierten Sulfat-Reduktion von Bedeutung werden, da für die 
Einstellung optimaler mikrobieller Lebensbedingungen in Kippengrundwässern meist eine 
pH-Anhebung erforderlich ist. 
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Teiloxidierter Schwefel wie Polysulfate (Sn2-), Thiosulfate (S2O32-) oder Polythionate (SnO62-), 
mit einer Schwefel-Oxidationsstufe zwischen –2 und +6 ist für die Weiterreaktion der Eisen-
monosulfide zu Eisendisulfiden bedeutsam (Berner, 1967; Peiffer, 1994, 1997; Pyzik & 
Sommer, 1981; Rickard, 1975; Schoonen & Barnes, 1991). Er entsteht durch eine Redox-
Reaktion aus H2S mit Fe(III)- oder Manganoxiden direkt an der Oxidoberfläche (Peiffer 1994; 
Wilkin & Barnes, 1996)(Gl. 2.16a und b), kann aber auch durch mikrobielle Oxidation von 
Sulfid durch Sauerstoff erfolgen (Peiffer, 1997). Teiloxidierte Schwefel-Spezies sind nur im 
neutralen und alkalischen Bereich stabil (Schoonen & Barnes, 1991). Elementarer Schwefel 
selbst (in Form von S8-Ringen) ist schlecht löslich (Goldhaber & Kaplan, 1974) und wird 
daher nicht direkt als Reaktionspartner für Monosulfide diskutiert (Peiffer 1997).  
6FeOOH + 4HS- + 2H2O =>S42- + 6Fe2+ + 14OH-    (Gl. 2.16a) 
8FeOOH + 2HS- + 3H2O =>S2O32- + 8Fe2+ + 16OH-    (Gl. 2.16b) 
2.3.2 Eisensulfid-Fällung 
Eisenmonosulfide entstehen durch die pH-abhängige, rein anorganische (Peiffer, 1994) Fäl-
lungsreaktion aus Fe(II) und Sulfiden (Gl. 2.9). Da speziell in Kippengrundwasserleitern 
Fe(II) in hohen Konzentrationen als Reaktionspartner zur Verfügung steht, spielt die sonst 
bedeutsame, von Berner (1984), von Gunten & Zobrist (1993), Lovley (1987), Lovley et al. 
(1991), Pyzik & Sommer (1981), Rickard (1975) und dos Santos Afonso & Stumm (1992) 
diskutierte Reaktion (z.B. Gl. 2.17) von Sulfid mit Fe(III)-Hydroxiden möglicherweise nur 
eine untergeordnete Rolle.  
2FeOOH + 3HS- => 2FeS + S0 + 3OH- + H2O     (Gl. 2.17) 
Geht man von einer Umsetzung des bereits reduzierten Fe(II) aus, so werden bei diesem Pro-
zess (Summenreaktion der Gleichungen 2.7b und 2.9) keine Protonen verbraucht (Gl. 2.18). 
Eine pH-Änderung ist nur im Rahmen der Reaktion von CO2 mit dem Grundwasser zu erwar-
ten. Damit ist eine pH-Anhebung im Grundwasserleiter während einer künstlich induzierten 
Sulfat-Reduktion nur möglich, solange mehr Sulfid entsteht als Eisenmonosulfid ausfällt.  
4CH3OH + 3Fe2+ + 3SO42- => 4CO2 + 3FeS + 8H2O  (mit Methanol)  (Gl. 2.18) 
Bei der Weiterreaktion von metastabilen Eisenmonosulfiden zu –disulfiden (Gl. 2.19) („poly-
sulfid-pathway“) handelt es sich um einen rein chemischen Prozess ohne Beteiligung von 
Mikroorganismen (Peiffer, 1994). Weitere Reaktionspfade von FeS zu FeS2 werden von Ber-
ner (1970), Morse et al. (1987), Pfeiffer (1994, 1997), Rickard (1975, 1997), Rickard und 
Luther (1997) sowie Wilkin und Barnes (1996) diskutiert. Sollte die Bildung des teilreduzie-
ren Schwefels aufgrund eines sehr niedrigen Redox-Potentials nicht möglich sein, könnte 
nach Rickard (1997) und Rickard und Luther (1997) auch die Reaktion nach Gleichung 2.20 
FeS + Sn2- => FeS2 + Sn-12-       (Gl. 2.19) 
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FeS + H2S => FeS2 + H2(g)        (Gl. 2.20) 
möglich werden („H2S-pathway“). Sie könnte z.B. in Zonen künstlicher Redox-Potential-
Erniedrigung oder einer sehr hohen künstlich forcierten H2S-Produktion, wie beispielsweise 
in reaktiven Wänden (Herbert et al., 1998), auftreten.  
Nach Goldhaber und Kaplan (1974) und Howarth (1979) findet Pyritbildung bei Untersätti-
gung von Eisenmonosulfiden auch direkt statt, wenn elementarer Schwefel zur Verfügung 
steht. Voraussetzung dafür ist die direkte räumliche Nähe zu einer Quelle von Oxidationsmit-
teln (Wilkin & Barnes, 1996) oder sehr geringe H2S-Konzentrationen (1·10-4 Atmosp.; Ho-
warth, 1979) bzw. das für diese Randbedingung nötige Redox-Potential oder die entsprechend 
geringe Sulfat-Reduktionsrate, welche der Rate der Sulfid-Fällung entspricht und dann eine 
Akkumulation des Sulfides in Lösung verhindert. 
Dagegen schließen Schoonen und Barnes (1991) aus ihren Experimenten, dass die direkte 
Kristallisation von Eisendisulfiden aus der Lösung im Vergleich zu derjenigen von Eisenmo-
nosulfiden nur mit extrem geringen Raten abläuft. Vielmehr entstehen Eisendisulfide nach 
diesen Autoren über die Reaktion von teilreduzierten Schwefelphasen mit Eisenmonosulfiden 
(Gl. 2.19) und bilden dann Kristallisationskeime für Eisendisulfide, auf welchen diese dann 
direkt aus der Lösung aufwachsen können.  
Pyritbildung findet letztendlich langfristig immer statt, da die Eisenmonosulfide unter 
Grundwasserbedingungen thermodynamisch nicht stabil sind (Schoonen & Barnes, 1991), 
wie auch die Seltenheit von Eisenmonosulfid in älteren geologischen Formationen belegt (Zu-
sammenstellung von Rickard et al. (1995)). Das Fe/HS--Verhältnis hat nach Schoonen & Bar-
nes (1991) kaum Einfluss auf den Alterungs-Prozess (FeS => FeS2). Dagegen berichtet Ri-
ckard (1975) von einer linearen Abhängigkeit der Pyritbildungsrate vom H2S-Partialdruck. 
Die Summen-Reaktion der Eisendisulfid-Bildung (Gl. 2.21) erhöht neben der Alkalinität (Ab-
schnitt 2.1.3) auch den pH-Wert im Gegensatz zur Bildung von Eisenmonosulfiden (Gl. 
2.18). 
6SO42- + 7CH3OH + 3Fe2+ + 6H+ => 7CO2 + 3FeS2 + 17H2O   (Gl. 2.21) 
Sie stellt nach Ausbilanzierung der Oxidations- bzw. Reduktionsmittel die Umkehr der Pyrit-
Verwitterung nach Gleichung 2.6 dar. 
2.3.3 Untersuchungsbedarf 
Künstlich induzierte Sulfat-Reduktion zur Wasseraufbereitung wurde bereits in mehreren La-
borstudien untersucht. Es wurden Batch-Versuche (Hard et al., 1997) oder Versuche in Fluid-
bett-Reaktoren (Barnes et al., 1992, 1994; Govind & Yang, 1999) durchgeführt. Wurden Säu-
len-Versuche durchgeführt, so bestand der Aufwuchskörper ganz oder teilweise aus organi-
schen Feststoffen (Tsukamoto & Miller, 1999; Tuttle et al., 1969; Wakao et al.; 1979) oder 
war mit puffernden Substanzen versetzt (Maree et al., 1986). Es wurde nach der Sulfid-
Bildung keine Eisensulfid-Fällung angestrebt (Elliot et al., 1998; Reis et al., 1988). Lyew et 
al. (1994) machen keine Angabe zu der Chemie, der in ihren Säulenversuchen erreichten Fäl-
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lungsprodukte. Damit liegen noch keine dem Autor bekannten Untersuchungen mit den fol-
genden für das geplante Sanierungsverfahren relevanten Randbedingungen vor. Diese sind 
• eine erfolgreiche Kombination von Sulfat-Reduktion und gleichzeitiger Eisensulfid-
Fällung in einem Festbett-Reaktor, 
• die Verwendung natürlichen Sedimentes ohne weitere organikhaltige oder puffernde 
Feststoff-Zusätze, 
• die Verwendung natürlichen anoxischen Fe2+-reichen Grundwassers mit hoher Azidi-
tät (7 mmol/l), 
• der Einsatz von Methanol als Elektronendonator und 
• grundwassertypische Druck- und Temperaturverhältnisse. 
Als gemeinsames Ergebnis der genannten Untersuchungen kann festgehalten werden, dass 
Sulfat-Reduktion mit einer Vielzahl von C-Quellen erreichbar ist. Nötig ist dafür ein pH-Wert 
des Zulaufwassers über 4 und ein Redox-Potential unter 0 mV. Eine etablierte Sulfat-
Reduzierer-Population sorgt in gewissen Toleranzgrenzen für die Stabilisierung dieser Um-
weltbedingungen im Reaktionsraum durch die vornehmliche Besiedelung von Mikromilieus, 
in denen aktiv vorteilhaftere Umweltbedingungen aufrecht erhalten werden (Widdel, 1988). 
In diese scheint sie sich bei vorübergehend schlechten Bedingungen „zurückziehen“ zu kön-
nen (Elliot et al., 1998; Lyew et al., 1994). Zur Initiierung der mikrobiellen Sulfat-Reduktion 
(Einfahren des Reaktionsraumes) sind entsprechende Wasserbeschaffenheiten jedoch „von 
außen einzustellen“ (z.B. Wakao et al., 1979). Die Rate der Sulfid-Bildung steigt mit zuneh-
mender Temperatur (Optimum 30-40oC (Barnes et al., 1994)), zunehmendem Einlauf-pH 
(Optimum im Neutralbereich (Widdel, 1988)) und abnehmendem Redox-Potential.  
Das Grundwasser der Sedlitzer Kippe zeigt pH-Werte um 5, das Grundwasser am Feldver-
suchsstandort (Abb 1.1) um 4. Das Löslichkeitsprodukt der Eisenmonosulfide nimmt jedoch 
mit steigendem pH-Wert ab (Gl. 2.9). Es erlaubt mit Fe2+- und HS- - Konzentrationen im 
mmol/l-Bereich zwar theoretisch eine Fällung bei den angetroffenen pH-Werten, jedoch 
scheint für die Fällung von Metallsulfiden eine gewisse Übersättigung nötig zu sein (Pyzik & 
Sommer, 1981). Daher muss für eine effektive Eisenmonosulfid-Fällung die Anhebung des 
pH-Wertes angestrebt werden. Zwar verbraucht die Sulfid-Bildung nach Gleichung 2.7 Pro-
tonen, jedoch wird die daraus resultierende pH-Änderung vom Pufferungsverhalten des Was-
sers bestimmt. Dieses wird durch die anfänglich hohen TIC-Gehalte, welche durch die Sulfid-
Bildung noch zunehmen, gesteuert. Deshalb ist zu untersuchen, ob mit der erreichbaren pH-
Wert-Anhebung eine Fällung der Eisenmonosulfide erzielbar ist und ob der Anteil der fällba-
ren Eisensulfide durch eine künstliche Anhebung des pH-Wertes steigerbar ist. 
Der Grundwasserleiter im Untersuchungsgebiet ist nährstoffarm (Nitrat < 1 mg/l, Phosphat < 
0.4 mg/l) (Grünewald, 1997). Ob diese Konzentrationen ausreichen um Sulfat-Reduzierern 
den Stoffwechsel zu ermöglichen, wurde in einem Säulenversuch getestet. Für die Massenbi-
lanz bei einer künstlich induzierten Sulfid-Fällung galt es zu klären, ob die natürliche organi-
sche Substanz bei gesteigerter Mikroorganismen-Tätigkeit mit für deren Stoffwechsel verfüg-
bar gemacht werden kann. 
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2.4 Verwitterung von Feldspäten 
2.4.1 Bedeutung der Feldspat-Verwitterung 
Die Verwitterung von Feldspäten ist in den oft karbonatarmen bis –freien Kippensedimenten 
der Lausitz für die Kippengrundwässer der einzige dauerhaft puffernd wirkende Prozess (Wi-
sotzky, 1994). Die sehr langsam ablaufende Feldspat-Verwitterung hat für die Beschaffen-
heitsentwicklung der Kippengrundwässer nur deshalb Bedeutung, weil nach Einstellung eines 
naturnahen Grundwasserströmungsregimes teilweise mit Aufenthaltszeiten der Grundwässer 
in den Kippen von Jahrzehnten zu rechnen ist. Nur vor diesem Zeithorizont werden die Um-
sätze für die Gesamtstoffbilanz bedeutsam und die Quantifizierung des Pufferpotentials und 
der Lösungsrate der Feldspäte in den Tagebau-Kippen wird notwendig. 
2.4.2 Grundlagen 
Feldspat-Verwitterung geht in Natursystemen meist mit der Bildung von Sekundärphasen 
einher, welche der Porenlösung einen Teil der sich lösenden Stoffe wieder entziehen oder erst 
gar nicht in dieser nachweisbar werden lassen. Ein System aus Primär- und Sekundärphasen 
sowie einer bestimmten Porenwasserbeschaffenheit bewegt sich auf einen thermodynami-
schen Gleichgewichtszustand zu, welcher nur unter der theoretischen Annahme eines ge-
schlossenen Systems erreichbar ist. Dieser ist durch ein gleichzeitiges Gleichgewicht der Pri-
mär- und der Sekundärphasen mit der Lösung definiert (Helgeson et al., 1969). Stationäre 
Zustände in Natursystemen (offene Systeme) werden durch ein Fließgleichgewicht bestimmt, 
wobei Stoffkonzentrationen außer durch die Bildung von Sekundärphasen auch durch Ab-
transport, Sorption an Sekundärphasen (insb. Tonminerale) und die pH-Werte durch Puffe-
rung z.B. durch eingasendes CO2 konstant gehalten werden.  
Abhängig von der sich u.a. durch Verwitterung ändernden Porenwasserbeschaffenheit können 
in unterschiedlichen Phasen der Grundwasserleiter-Genese andere Sekundärphasen stabil 
sein. Die Beschaffenheitsänderung der Porenlösung wird dann durch den Netto-Stoffeintrag 
bestimmt, der wiederum von den jeweiligen Stöchiometrien, Sättigungszuständen und Akti-
vierungsenergien der jeweiligen dominierenden Primär- und Sekundär-Festphasen und der 
entsprechenden Umsatzraten abhängt (Helgeson, 1971; Murakami et al., 1998). Helgeson et 
al. (1969) diskutieren eine solche genetische Abfolge verschiedener mineralogisch klar defi-
nierter Phasen für ein geschlossenes System. Da die Gleichgewichtskonstanten und Stöchio-
metrien möglicher Sekundärphasen jedoch oft nur geringfügig voneinander abweichen bzw. 
nicht genau bekannt sind, ist eine Aussage über die genaue Mineralogie und Stöchiometrie 
der Sekundärphasen in der Praxis nur schwer möglich. Theoretisch ist die Abfolge einzelner 
Festphasen bei Definition der jeweiligen Stöchiometrien, Gleichgewichtskonstanten und sons-
tiger Bedingungen (pH-Wert, Temperatur, Druck) jedoch berechenbar. Generell werden in 
einem geschlossenen System bei zunehmender Silizium- und Aluminium-Freisetzung durch 
Feldspat-Verwitterung sowie fortgesetztem Protonenverbrauch (pH-Anstieg) zunächst Gibbsit 
(Gl. 2.22), dann Kaolinit (Gl. 2.23) und im Weiteren verschiedene Smektite (Montmorillonit-, 
Beidellit-Gruppe) oder authigene Kalium-Glimmer und SiO2 als stabile Phasen diskutiert (Gl. 
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2.24) (Busenberg, 1978; Helgeson, 1971; Helgeson et al., 1969; Holdren & Adams, 1982; 
Lagache, 1976; Lasaga et al., 1994).  
Wird ein neues Sekundärmineral stabil, kommt es bei weiterer Konzentrationszunahme der 
Verwitterungsprodukte zunächst theoretisch zur vollständigen Auflösung der bisherigen Se-
kundärminerale (Gl. 2.23a und Gl. 2.24a) 
KAlSi3O8(s) + 8H2O => Al(OH)4- + K+ + 3H4SiO4    (Gl. 2.22a) 
Al(OH)4- + H+ => Al(OH)3(s) + H2O      (Gl. 2.22b) 
2KAlSi3O8(s) + 4Al(OH)3(s) + 2H+ => 3Al2Si2O5(OH)4(s) + 2K+ + H2O  (Gl. 2.23a) 
2KAlSi3O8(s) + 11H2O => Al2Si2O5(OH)4(s) + 2K+ + 4H4SiO4 + 2OH-  (Gl. 2.23b) 
2.19KAlSi3O8(s) + H+ + 0.44 H4SiO4 + 3.09Al2Si2O5(OH)4(s)=> K++ 
3.60K0.33Al2.33Si3.66O10(OH)2(s) (K-Montmorillonit)+ 3.96H2O   (Gl. 2.24a) 
2.33KAlSi3O8(s) + 2H+ + 6.66H2O => 3.33H4SiO4 + K0.33Al2.33Si3.66O10(OH)2(s) + 2K+
           (Gl. 2.24b) 
Bei Übersättigung gegenüber einer reinen Silizium-Festphase und Montmorillonit könnte die 
jeweilige Fällung beispielsweise nach Gleichung 2.25 erfolgen. 
2.33KAlSi3O8(s) + 2H+ => 3.33SiO2(s) + K0.33Al2.33Si3.66O10(OH)2(s) + 2K+ (Gl. 2.25) 
Bei Anwesendheit von Magnesium kann die Kontrolle durch die Fällung eines Kalium-
Glimmers (z.B. Illit) erfolgen (Gl 2.26): 
2.3KAlSi3O8(s) + 0.25Mg2++ 1.2H+ + 0.4H2O=> 3.4SiO2(s) + 
K0.6Mg0.25Al2.3Si3.5O10(OH)2(s) + 1.7K+      (Gl. 2.26) 
Das Mol-Verhältnis von gebundenen Protonen und umgesetztem Feldspat bleibt bei dieser 
theoretischen Abfolge von Reaktionen nicht genau konstant, verbleibt jedoch zwischen 1 und 
0.52. 
Die Feldspat-Verwitterung kann in der ungesättigten Zone von Kippen durch die Pyritoxida-
tion bei sehr sauren Bedingungen bis unterhalb eines pH-Wertes von 2 erfolgen. Unter diesen 
Bedingungen kommt es zu einer intensiven Verwitterung von Silikaten (Wisotzky, 2003). Die 
genannten Sekundärminerale sind unter diesen pH-Bedingungen nicht stabil und alle freige-
setzen Stoffe können sich bis zu sehr hohen Konzentrationen in Lösung anreichern. Im 
Abstrom der Braunkohlenkippen des Niederrheinischen Reviers wurden beispielsweise Alu-
miniumgehalte bis über 100 mmol/l gemessen (Wisotzky, 2003).  
Bei vollständiger Dissoziierung des Aluminiums unter pH 3.5 werden formal pro Mol Feld-
spat 4 Mol Protonen gebunden (Gl. 2.27). Jedoch werden gleichzeitig 3 Mol Metallazidität in 
22 Dissertation Bilek DGFZ Proceedings Heft 26  
  2 Grundlagen zur Geochemie von Tagebaugebieten 
Form von Aluminium freigesetzt. Der mit diesem Prozess verbundene Alkalinitäts-Gewinn 
beträgt daher genau wie in Gleichung 2.22 nur 1 Mol pro Mol Feldspat. Bei seiner Bestim-
mung durch eine Titration bis zum Referenz-Zustand (Abschnitt 2.1.1) erfolgt eine pH-
Anhebung bis in den Neutralbereich, wodurch die gespeicherte Metallazidität durch Fällung 
eines Hydroxides (z.B. Gl. 2.3) frei wird. 
KAlSi3O8(s) + 4H2O + 4H+ => Al3+ + K+ + 3H4SiO4    (Gl. 2.27) 
Ist ein System weit entfernt vom thermodynamischen Gleichgewichtszustand des Lösungs- 
und des Fällungsprozesses (∆Gr = RTln IAP/K >> 0 oder << 0), so zeigt die Verwitterungsrate 
keine Abhängigkeit von ∆Gr („dissolution plateau“) und die jeweilige Ratenkonstante wird 
als abhängig von Oberflächenprozessen beschrieben (z.B. Lasaga, 1995).  
Befindet sich ein System dagegen in der Nähe eines thermodynamischen partiellen Gleichge-
wichtszustandes, so reduziert sich die Verwitterungsgeschwindigkeit (Burch et al., 1993; La-
saga, 1995; Nagy & Lasaga, 1992 u.a.), wobei der Lösungsprozess des Primärminerals und 
der Fällungsprozess des Sekundärminerals jeweils separat betrachtet werden müssen (Alek-
seyev et al. 1997; Lasaga et al., 1994; Murakami et al, 1998; Nagy & Lasaga, 1993). Die Ab-
hängigkeit der Verwitterungsrate vom thermodynamischen Zustand eines Systems wird häu-
fig mit der Gleichung 2.28 ausgedrückt, wobei oft noch Exponenten als Fitting-Parameter 
eingeführt werden (z.B. Alekseyev et al., 1997). 
Rate = rA(1-(IAP/K))  mit  r =  Ratenkonstante   (Gl. 2.28) 
     A = spezifische Oberfläche 
Die in einem Stabilitätsdiagramm darstellbare Veränderung eines geschlossenen Feststoff-
Lösungs-Systems wird daher durch die Abnahme der Verwitterungsrate mit der Annäherung 
der Lösungsbeschaffenheit an das Stabilitätsfeld des Primärminerals langsamer (Lasaga et al. 
1994).  
Bei Gleichgewichtsferne wird der eigentliche ratenlimitierende Verwitterungsprozess als  
Oberflächenkomplexbildung und –abbau verstanden, wobei oberflächennahe Sauerstoffbrü-
ckenbindungen protoniert oder hydrolysiert und dadurch aufgebrochen werden (Blum & La-
saga, 1988; Blum & Stillings, 1995; Casey et al. 1988). Die dafür nötige Anlagerung von Pro-
tonen wird durch abnehmende pH-Werte begünstigt, was die starke pH-Abhängigkeit der 
Verwitterungsraten erklärt. Mit der bevorzugten Protolysierung der oberflächlichen Al-OH0-
Gruppen im Vergleich zu den Si-OH0-Gruppen werden wiederum die höheren Verwitterungs-
raten Al-reicherer Feldspäte begründet (Blum & Stillings, 1995; Casey et al. 1988, 1989; 
Hellmann, 1999; Oxburgh et al. 1994). Bei niedrigen pH-Werten erfolgt nach Hellmann 
(1999) ein bevorzugter Al-Austrag gegenüber Si unter Entstehung einer amorphen polymeri-
sierten Si-Hydroxid-Schutzschicht. 
Weiterhin wird eine Abhängigkeit der Verwitterungsrate von der Al-Konzentration der Lö-
sung diskutiert (z.B. Chou & Wollast, 1985). Al beeinflusst über den in Gleichung 2.28 for-
mulierten Zusammenhang zwischen Sättigungszustand und Stoffumsatzrate die Bildung der 
meisten der beteiligten Primär- und Sekundärphasen. Amrhein und Suarez (1992), Casey et 
al. (1988) und Oelkers et al. (1994) diskutieren eine gewisse inhibierende Wirkung von gelös-
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tem Aluminium. Andererseits ist speziell in bergbaulich beeinflussten Wässern mit einer ver-
stärkten Al-Komplexierung durch Sulfat in Lösung zu rechnen, womit die Sättigung von Pri-
mär- und Sekundärphasen später erreicht und dadurch deren Lösung gefördert wird.  
2.4.3 Untersuchungsbedarf 
Es ist für die korrekte Prognostizierung der Wirkung der Feldspat-Verwitterung auf die Kip-
pengrundwassergenese entscheidend, deren reale feldspezifische Größenordnung zu quantifi-
zieren. Dies ist vor dem Hintergrund geringer absoluter Feldspat-Massenanteile und hoher, 
durch andere Prozesse verursachter Ionenstärken nicht auf direkte Weise möglich, wie sie 
beispielsweise von White et al. (1996) durchgeführt wurde. Andererseits bleibt die Übertra-
gung von Ergebnissen aus experimentellen Untersuchungen auf das Feld problematisch, da 
unter natürlichen Bedingungen um ein bis drei Zehnerpotenzen geringere Stofffreisetzungsra-
ten aus Feldspat-Verwitterung gegenüber Laborversuchen festgestellt wurden (Paces, 1983; 
Velbel 1986; Drever & Clow, 1995). Als Ursache für diese Diskrepanz wird meist eine Kom-
bination aus im Labor nicht oder nur schwer reproduzierbaren, feldtypischen Systemeigen-
schaften genannt. Neben den in Abschnitt 2.4.2 diskutierten, in natürlichen Systemen häufig 
auftretenden Zuständen in der Nähe von partiellen thermodynamischen Gleichgewichten, 
werden folgende Faktoren diskutiert: 
• den Stofftransport behindernde Präzipitate von Sekundärmineralen (Hodson, 2003; 
Nugent et al., 1998; Velbel, 1985, 1986)  
• zunehmende Strukturierung der Mineralkorn-Oberfläche und eine damit verbundene 
Bildung von stagnierenden gesättigten Porenwasser-Zonen an der Mineraloberfläche 
(White & Brantley, 2003) 
• Temperaturunterschiede (Velbel, 1990; Welch & Ullmann, 2000)  
• von natürlichen Bedingungen abweichende Lösungs-Mineralphasen-Verhältnisse 
(Amrhein & Suarez, 1992; Blum, 1994) 
• experimentell bedingte Struktur- und Gefügeänderungen, welche die Defektstellenzahl 
an den Mineralkornoberflächen erhöhen (Holdren & Berner, 1979)  
• die Bewegung der Körner in Fluidbett-Reaktoren, welche gegenüber statischen Versu-
chen zu einer Erhöhung des Stoffaustrages, vermutlich durch mechanischen Abrieb, 
führen (Amrhein & Suarez, 1992; Dahmke, 1988; Drever & Clow, 1995; Drever & 
Swoboda-Colberg, 1989). 
Die Mengentransferrate der freigesetzten Stoffe wird in den meisten genannten Untersuchun-
gen als linear abhängig von der spezifischen Oberfläche A der sich lösenden Festphasen an-
genommen (Gl. 2.28). Die spezifische Oberfläche der Mineralkörner nimmt durch Alterung 
(Bildung von Lösungsgruben) um bis zu 2 Zehnerpotenzen zu (Velbel, 1986; White & Brant-
ley, 2003; White et al., 1996). Diese Entwicklung zeigen Vergleiche zwischen frisch gemah-
lenen und im Labor meist für Verwitterungsversuche verwendeten Feldspat-Körnern und aus 
Natursystemen entnommenen Feldspat-Körnern. Dagegen nimmt die Verwitterungsrate im 
Laufe laborativ erfassbarer Zeiträume um bis zu 2 Zehnerpotenzen ab (Amrhein & Suarez, 
1992). Die Autoren begründen diese Entkoppelung von Oberfläche und Verwitterungsrate mit 
zunehmender Annäherung des Systems an ein thermodynamisches Gleichgewicht und der 
Bildung von verwitterungsstabilen Mineraloberflächen.  
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White et al. (1996) und White und Brantley (2003) untersuchten die Abnahme der Verwitte-
rungsgeschwindigkeit über geologische Zeiträume hinweg und fanden ebenfalls kontinuier-
lich abnehmende Raten. Diese sind nach White und Brantley (2003) jedoch nur teilweise 
durch eine zunehmende Mineralkornoberfläche zu erklären. Auch die fortschreitende Abnah-
me von Defektstellen an den Mineralkornoberflächen, an welchen die Verwitterung bevorzugt 
angreift und sie dadurch abbaut, und Schutzschichtbildungen müssen demnach noch eine Rol-
le spielen. Die von den Autoren untersuchte Sequenz kompletter Bodenkörper ist durch eine 
sukzessive Abnahme stofffreisetzender Alumosilikate gekennzeichnet. Auch deshalb kann die 
gemessene Stoffaustragsabnahme nicht ausschließlich auf die Oberflächenentwicklung der 
einzelnen verwitternden Mineralphasen zurückgeführt und damit auf andere Systeme übertra-
gen werden.  
Jedoch auch für rein laborative Untersuchungen mit frisch gemahlenen Feldspäten scheint die 
Annahme einer direkten Proportionalität der Stoffaustragsrate zur spezifischen Oberfläche der 
Korngemische nicht haltbar zu sein. Auch die Ergebnisse der Untersuchungen von Dahmke 
(1988) und Holdren und Speyer (1985, 1986) zeigen keine einfache Proportionalität von spe-
zifischer Oberfläche und Stofffreisetzungs-Rate. Nach einer Hypothese von Holdren und 
Speyer (1985) ist die Freisetzungsrate an die Fehlstellendichte des oberflächennahen Kristall-
gitters gekoppelt, was zum Konzept der „effektiven Oberfläche“ (Aagard & Helgeson, 1982; 
Velbel, 1986) führt. In den von Holdren und Speyer (1985) durchgeführten Untersuchungen 
schwankt die auf die Oberfläche bezogene Rate um mehr als den Faktor 10, während die auf 
die Menge bezogene Rate etwa konstant bleibt. Diese Beobachtung wird damit erklärt, dass 
im untersuchten Korngrößenbereich zwischen 600 und 38 µm der Abstand der Fehlstellen 
zueinander gleich oder größer dem Korndurchmesser wird und damit zwar die spezifische 
Oberfläche, nicht aber die Fehlstellendichte zunimmt.  
Drever & Clow (1995) führten Säulenversuche mit natürlich gealterten und frisch aufgemah-
lenen Feldspat-Substraten gleicher Korngröße durch. Die Versuche lieferten vergleichbare 
Raten, was ebenfalls für die relative Unabhängigkeit des Stoffstromes von der angesetzten 
Mineralkorn-Oberfläche spricht.  
Die Übertragung laborativ bestimmter Stofffreisetzungsraten an Feldspäten unbekannter reak-
tiver Oberfläche (Fehlstellendichte) auf den Grundwasserleiter, welche in der Literatur zudem 
meist als spezifische (BET-oberflächenbezogene) Raten vorliegen (Zusammenstellung von 
Sverdrup (1990) und White & Brantley (2003)), erscheint damit fraglich. Möglicherweise ist 
es sinnvoller, für die Bestimmung des Netto-Stoffmengentransfers im Sinne obiger Befunde 
von Holdren und Speyer (1985) davon auszugehen, dass die Fehlstellendichte der Feldspat-
Oberflächen und damit die Verwitterungsrate proportional zur deren Menge (nicht zur Ober-
fläche) ist. Da die Fehlstellendichte (=effektive Oberfläche) der im Feld gewonnenen Feldspä-
ten nicht bekannt ist, ergibt sich die Notwendigkeit, den Mengentransfer aus den im Feld ge-
wonnenen Feldspäten zu bestimmen.  
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3 Untersuchungsmethodik 
In diesem Kapitel werden die Werkzeuge und Methoden dargestellt, mit denen die Daten-
grundlage für die prognostische Beschaffenheitsmodellierung geschaffen wurde. Auf Basis 
einer historischen Erkundung und experimenteller Untersuchungen der Festkörper wurde der 
Ausgangszustand des Kippenkörpers und seine heutige Beschaffenheit erfasst. Weiterhin 
wurden Laborversuche zur Bestimmung der Wirkung der Feldspat-Verwitterung, zur Charak-
terisierung der Reaktivität der kippeneigenen organischen Substanz und zur Untersuchung der 
künstlich induzierten Eisenmonosulfid-Fällung durchgeführt. Die Kenntnis der heutigen und 
zukünftigen Strömungsverhältnisse ist für die Beschaffenheitsentwicklung ebenso von Bedeu-
tung. Daher wurde zur Bilanzierung und Berechnung der hydraulischen Ströme das in diesem 
Kapitel vorgestellte Großraummodell eingesetzt.  
3.1 Geländeuntersuchungen  
3.1.1 Historische Erkundung 
Im Tagebau Sedlitz wurde der 2. LFH abgebaut. Der Tagebau wurde in die Baufelder „Laug-
feld“, „Südfeld“, „Nordfeld“ und „Brückenfeld“ unterteilt. Gegenstand der näheren Untersu-
chungen ist die südlich des zukünftigen Sedlitzer Sees liegende Kippe des Südfeldes (Abb 
3.1).  





























































Abb 3.1:  Lage der Tagebaugrenzen, Tagebaufortschritt und Drehpunkte. 
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Das Liegende des zweiten Lausitzer Flözhorizontes befindet sich im Westen des Südfeldes 
bei etwa 60 mNN und in Osten bei 50 mNN und stellt die Tagebauunterkante (Auskohlungs-
grenze) dar. Die Sedimentabfolge im Hangenden des 2. LFH bestand ursprünglich aus den 
Hangendschluffen des 2. LFH, den tertiären Sanden (Obere Briesker Folge) und den Lie-
gendschluffen des 1. LFH. Dieser selbst war im Bereich des Sedlitzer Südfeldes nicht verbrei-
tet (Keilhack & Schmierer, 1924). Aus den unveröffentlichten Daten der LMBV und mündli-
chen Auskünften kann die Basis des ursprünglichen Quartärs im Bereich der heutigen Süd-
kippe auf etwa bei 85 mNN geschätzt werden (Tab 3.1). Die quartären Oberen Talsande 
(weichselzeitlich) und Unteren Talsande (saale- und elsterzeitlich) wurden nach Osten zu 
mächtiger. Keilhack & Schmierer (1924) beschreiben die anstehenden Sedimente im Gebiet 
des heutigen Südfeldes als eine unregelmäßige Wechsellagerung von Sanden und Kiesen, 
welche die Braunkohle meist unmittelbar überlagern und eine Mächtigkeit von 20 bis 30 m 
aufweisen. Die ursprüngliche Geländehöhe im Bereich des heutigen Südfeldes lag laut geolo-
gischer Karte bei etwa 103 mNN. Auf Basis dieser Angaben und den Bohrungen in angren-
zenden Tagebauen (Niemtsch, Meuro) lässt sich nur ein sehr grobes Bild der ursprünglichen 
Vorfeld-Geologie ableiten (Tab 3.1). 











Quartär 85 18 64
Liegendschluffe 1. LFH 82 3 11
Tertiäre Sande 77 5 18
Hangendschluffe 2. LFH 75 2 7
Summe 28 100  
Das Südfeld wurde im Norden des Laugfeldes im Jahre 1931 bergbaulich aufgeschlossen. Der 
Aushub wurde als Hochkippe auf den quartären Pfeiler zwischen dem Restloch Sedlitz und 
dem Tagebau Koschen verbracht. Die Bewegungsrichtung des weiteren Abbaus im Südfeld 
verlief von West nach Ost (Abb 3.1). Der weitere Abraum wurde über eine Förderbrücke in 
den bereits ausgekohlten Bereich eingebaut und damit von Ost nach West um die Länge der 
zwischen 1931 und 1945 eingesetzten Förderbrücke (etwa 230 m) versetzt. Die das überla-
gernde Quartär dominierenden Oberen und Unteren Talsande wurden teilweise im Vorschnitt 
abgebaggert und ins Nordfeld transportiert, aber auch über die Förderbrücke im Hauptschnitt 
verkippt. Zum Teil wurde darauf geachtet, tertiäre Sedimente unten und quartäre Sedimente 
oben einzubauen, um eine Bergaufförderung zu vermeiden. Das umgelagerte quartäre und 
tertiäre Material entstammt damit bis auf ein kleines Gebiet im Südosten, wo im Sonderbe-
trieb Material aus dem Tagebau Meuro verkippt wurde, vollständig dem Tagebau Sedlitz 
selbst. Damit lässt die aus dem Vorfeld „bekannte“ Geologie prinzipiell eine Aussage über die 
stoffliche Zusammensetzung des ursprünglichen Kippensedimentes zu. 
Die Oberfläche der so genannten „Förderbrückenkippe“ lag nach der Auskohlung zwischen 
95 und 100 mNN und damit vollständig unter dem zukünftigen Grundwasserspiegel. Der süd-
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östliche Arm des Sedlitzer Sees ist der Restraum des Südfeldes, der jedoch von einer größeren 
Rutschung morphologisch stark umgestaltet wurde. 
Das Südfeld wurde nach Beendigung der Förderung in diesem Bereich mit „Pflugkippen“ von 
5 und 10 Metern Mächtigkeit abgedeckt. Das Material ist meist pleistozänen Ursprungs und 
stammt aus dem Vorschnitt des nordöstlich gelegenen Brückenfeldes (Abb 3.1). Dieses Ge-
biet wurde nach 1961 aufgeschlossen. Damit lag die Abraumförderbrückenkippe des Südfel-
des mit überwiegend tertiärem Material wahrscheinlich teilweise mehrere Jahre ungeschützt. 
Nach Angaben der LMBV besteht das gesamte heutige südliche Kippenufer aus vorwiegend 
quartärem Material (Obere und Untere Talsande) oder aus Mischbodenkippen. Die geringen 
Leitfähigkeiten der in diesem Bereich gewonnenen Bodeneluate stützen diese Aussage. 
Braunkohlereste, die man häufig in diesen Sedimenten findet, entstammen demnach ursprüng-
lich tertiären Sedimenten, die im Quartär durch die glazifluviatilen Umlagerungsprozesse 
durch die Aufarbeitung des Tertiärs in die Rinnen transportiert wurden (Novel, 1983).  
In den Vorfeld-Gutachten des Tagebaus Sedlitz und der unmittelbar angrenzenden Tagebaue 
Skado und Koschen wurden lediglich in zweien von 98 erwähnten quartären Sedimentproben 
Karbonate gefunden, wobei die Nachweisgrenzen der in den 50er und 60er Jahren angewand-
ten Nachweismethoden nicht bekannt sind. Nach Keilhack & Schmierer (1924) sind im quart-
ären Geschiebelehm der Elster-Kaltzeit „Kalksteine ganz außerordentlich selten“. Nach den 
Autoren reicht die Entkalkung des Geschiebemergels außerordentlich tief und erfasst oft die 
ganze Schicht. Jedoch werden auch einzelne Aufschlüsse mit ihrem ursprünglichen Kalkge-
halt angetroffen. Dass dieser ursprünglich ein wesentlicher Bestandteil des Geschiebemergels 
war, ist an den großen Mengen des nicht verwitterten Feuersteins zu erkennen, welcher eben-
falls Bestandteil der erodierten kalkhaltigen Kreidegesteine war. Auch für die sandig-kiesigen 
Ablagerungen der Talsande und Talkiese der Weichseleiszeit im Bereich der Sedlitzer Süd-
kippe enthält die Sedimentansprache von Keilhack & Schmierer (1924) keinerlei Hinweise 
auf Karbonate. Nach Osten zu sind diese Sedimente demnach nahezu frei von Geschiebe. Die 
karbonathaltigen Geschiebemergel der jüngsten (Weichsel-) Eiszeit sind im Gebiet des Sedlit-
zer Südfeldes nicht verbreitet. Auch nach den Bodengutachten zur Rohboden-Beschaffenheit 
auf der Kippenoberfläche wurden auf der Oberfläche der Pflugkippe nur vereinzelt Karbonate 
angetroffen. In wieweit während des Versturzes eine Einmischung karbonathaltiger quartärer 
Gesteine in die von tertiären Sedimenten dominierte Förderbrücken-Kippe erfolgte, ist heute 
nicht mehr zu klären. 
3.1.2 Beprobung des Kippenkörpers 
In den meisten Kippensediment-Proben werden einzelne schluffig-tonige Aggregate (im wei-
teren Text als „Schluff-Aggregate“ bezeichnet) mit Durchmessern von 0.1 – 10 cm gefunden, 
wobei die maximale Größe durch das Probenahmeverfahren (Bohrkerndurchmesser) nach 
oben begrenzt wird. Ihre Korngröße und meist plattiges Gefüge (Laminae von 1-5 mm Dicke) 
spricht für ihre Herkunft aus den Hangend- und Liegendschluffen (Abb 3.2). Ihr Verband 
wurde durch die Umlagerung während des Abbauprozesses zerstört und sie wurden als 
Schluff-Aggregate in den übrigen Abraum mit eingemischt. Jedoch zeigt auch die Sediment-
Matrix einen gewissen Schluffanteil, der nicht in Form von Aggregaten vorliegt, sondern 
mehr oder weniger homogen in der Matrix verteilt vorliegt. 
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Die Schluff-Aggregate wurden parallel zur sandigen Sediment-Matrix meist gesondert unter-
sucht. Weiterhin erfolgte eine getrennte Betrachtung der Sedimente aus der gesättigten bzw. 
der ungesättigten Zone.  
 
Abb 3.2: Aus dem Gesamt-Sediment aussortierte Schluff-Aggregate. Deutlich ist deren 
plattiges Gefüge zu erkennen. 
Oberflächennahe Beprobungen der ungesättigten Zone 
Bodengutachten, welche die Kippenoberfläche betreffen, wurden hinsichtlich der angetroffe-
nen Sedimentbeschaffenheit ausgewertet. Demnach handelt es sich bei sämtlichen Sedimen-
ten der Pflugkippe um schlecht sortierte, oft kiesige Mittelsande mit schluffigen Anteilen 
quartärer und tertiärer Herkunft. Meist werden kohlige Bestandteile, gelegentlich werden Ge-
schiebemergel-Brocken angetroffen.  
Das zu untersuchende Kippengebiet wurde mittels Handbohrungen und Rammkernsondierun-
gen stellenweise bis in eine Teufe von 9 Metern beprobt. Die Koordinaten der Probenahme-
punkte und die durchgeführten Analysen sind in Anhang 1 zusammengestellt. 
Tiefbohrung 
Auf dem Südfeld wurde eine Kernbohrung mit den Koordinaten 5434880.708/5710015.746, 
109.06 mNN abgeteuft. Die Kerne wurden sofort nach der Bergung im gesättigten Zustand 
luftdicht verpackt und im Laufe von 12 Stunden bei –18oC bis zur weiteren Bearbeitung tief-
gefroren. Der Grundwasserspiegel wurde bei 93 mNN angetroffen. Die Kippe wurde durch-
teuft, der Übergang zum Tertiär (Kippenbasis) wurde in einer Teufe von 49-50 Metern ange-
troffen. Alle Eckdaten wurden in das hydraulische Modell übernommen (Abschnitt 3.4). Die 
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Bohrung wurde nach Erreichen der Endteufe zu einer Multilevel-Grundwassermessstelle 
(GWMSt) mit 6 Probenahmeniveaus ausgebaut.  
3.1.3 Kartierung der Vegetation zur Bestimmung der Grundwasserneubildung 
Der Verlauf der Strombahnen in der Sedlitzer Kippe wird nach Einstellung der Zielwasser-
stände stark von der Grundwasserneubildung in diesem Gebiet geprägt sein. Katzur und Lieb-
ner (1996) führten Lysimeter-Untersuchungen auf bewachsenen Kippensubstraten durch. Da-
nach ist die Grundwasserneubildung dort maßgeblich vom Kippsubstrattyp, von den Pflan-
zenerträgen und von der Mächtigkeit der durchwurzelbaren Bodenschicht bestimmt. Die mit 
Pflugkippen abgedeckte Oberfläche der Sedlitzer Kippe weist nur sehr lokal Hangneigungen 
über 5o auf, ist durchgehend mit Vegetation bedeckt und zeigt einen, wenn auch geringmäch-
tigen A-Horizont. Daher wurde für die Bestimmung der Grundwasserneubildung auf das Pro-
gramm ABIMO2.1 zurückgegriffen, welches für Kulturlandschaften mit einer Vegetationsde-
cke entwickelt wurde.  
Die landwirtschaftlichen Nutzungsformen der Kippe und der quartären Rinne wurden mit 
Hilfe von Luftbildern und im Gelände kartiert. Ein Großteil der Kippe ist mit Kiefernmono-
kulturen aufgeforstet. Als weitere Baumarten finden sich Birke und Roteiche sowie Pappel, 
die jedoch den geringsten Flächenanteil aufweist. Die Bestandsalter bzw. Nutzungsformen 
wurden kategorisiert und zusammen mit allen weiteren Parametern den Modellelementen des 
hydraulischen Modells entsprechend in einer Auflösung von 125x125 m diskretisiert. 
Die Bestimmung der Grundwasserneubildung erfolgt nach dem ATV-DVWK-Merkblatt 504 
in mehreren Schritten. 
Schritt 1: Ausgangsgrößen 
Basis für die Berechnung der Grundwasserneubildung sind die bei allen Wetterdiensten gut 
verfügbaren Daten und Angaben zur Landnutzung. Die jährlichen Mittelwerte des korrigierten 
Niederschlages Pkorr und Pkorr,So und die aus astronomischen und meteorologischen Daten 
exakt berechenbare Grasreferenzverdunstung ETo werden durch den Hydrologischen Atlas 
von Deutschland HAD (2003) graphisch als jährliche Werte zur Verfügung gestellt. Für eine 
exakte Bestimmung müssen die Werte Pkorr und ETo jedoch monatlich zur Verfügung stehen.  
Die monatlichen messfehler-bereinigten Niederschläge (Pkorr) für den Raum Meuro und die 
Restlochkette Sedlitz, Skado und Koschen wurden aus dem Mittelwert der Meßstationen 
Senftenberg, Bahnsdorf und Geierswalde gebildet (LMBV, 1999) und addieren sich zu einem 
Jahresniederschlag von 559 mm/a auf. Die Daten zur Bestimmung der monatlichen ET0 nach 
Gleichung 3.1 (ATV-DVWK-Merkblatt 504 Gl. 3.4, oder 3.6) wurden den ATV-DVWK-
Merkblättern 238 und 504 sowie einem lokalen Klimagutachten (LMBV, 1999) entnommen 
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  und L (spezielle Verdunstungswärme) =249.8 - 0.242T 












Tab 3.2: Für die Monate Januar und Juli beispielhaft ausgewählte Parameter zur Be-
stimmung der Grasreferenz-Verdunstung. 
  Wert  Quelle 
 Parameter Januar Juli   
R0 extraterrestrische Strahlung (51o nördl. 
Breite) 
862 3992 [J/cm²] DVWK-
Merkblätter 
S Sonnenscheindauer des Tages  1.5 7.4 [h] LMBV 1999 
S0 astronomisch mögliche Sonnenschein-
dauer in h (51o nördl. Breite) 
8.5 16.1 [h] DVWK-
Merkblätter 
T Tagesmittel der Lufttemperatur  -0.8 18.3 [°C] LMBV 1999 
U Tagesmittel der rel. Luftfeuchte in % 85 69 % LMBV 1999 
RG Globalstrahlung 250 1826 [J/cm²] Berechnung 
Die Temperatur-Daten der DWD-Meßstation Cottbus gelten als repräsentativ für den gesam-
ten Untersuchungsraum, die täglichen Lufttemperaturverhältnisse im Raum Senftenberg ent-
sprechen fast genau denen von Cottbus (LMBV, 1999).  
Schritt 2: Berücksichtigung der Landnutzung 
Über die Faktoren f und fH, welche die Auswirkungen der Landnutzung (Vegetationshöhe zB 
und Wald-Umtriebsalter UA) sowie die Bodeneigenschaften (nutzbare Feldkapazität θnFK; 
ebenfalls im HAD verfügbar) und die Hangneigung berücksichtigen und die über empirische 
Regressionsgleichungen bestimmt werden, kann die maximale Verdunstung ET max abgelei-
tet werden (Gl. 3.2). 
ET max = f * fH * ETo        (Gl. 3.2) 
Landwirtschaftlich genutzte Flächen zeigen eine größere Grundwasserneubildung als forst-
wirtschaftlich genutzte Flächen. Größere Durchwurzelungstiefen und -dichten (zunehmendes 
Umtriebsalter) reduzieren die Grundwasserneubildung. Künstliche Beregnung (Intensiv-
Landwirtschaft, Gemüseanbau, Kleingärten) erhöhen die Grundwasserneubildung während 
der zunehmende Versiegelungs- und Kanalisationsgrad von Siedlungen zu einer Abnahme der 
Grundwasserneubildung führt. In Abhängigkeit von diesen Faktoren und den Größen zB, UA 
und θnFK können die effektive Durchwurzelungstiefe We und der Effektivitätsparameter n des 
BAGROV-Verfahrens bestimmt und über Gleichung 3.3 hinsichtlich des Verhältnisses von 
sommerlicher zu gesamtjährlicher Wasserzufuhr korrigiert werden.  
nK = a* n   mit  a = 0.77 + 0.0189/(1-Q)3    (Gl. 3.3) 
   und Q = (Pkorr,So +KRa + B)/(Pkorr + KRa + B) 
und KRa (realer kappilarer Aufstieg) ≈ ET maxveg – Pkorr,veg – B –
0.75(θnFKWe)veg mit B = Beregnung 
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Für die Bestimmung der der Vegetationsperiode zugeordneten Werte ET maxveg und Pkorr,veg 
werden ebenfalls die entsprechenden monatlichen Werte benötigt und über die Vegetationspe-
riode aufaddiert. 
Die Grundwasserneubildung nimmt mit höherer nutzbarer Feldkapazität θnFK ab. Es wurde 
aufgrund der einheitlichen Korngrößenverteilung an der Kippen- und Rinnenoberfläche ein 
Sand mit einer nutzbaren Feldkapazität von 9 Vol-% angenommen, was bei einer effektiven 
Durchwurzelungstiefe von 1m (Meliorationstiefe der Kippenoberfläche) θnFKWe = 90 mm 
entspricht.  
Schritt 3: Bestimmung der aktuellen Verdunstung und der Grundwasserneubildung 
Mit dem BAGROV-Verfahren (ATV-DVWK-Merkblatt 504, Glugla & König, 1989) kann die 
für die Wasserhaushaltsgleichung bedeutsame aktuelle Verdunstung ETa ermittelt werden. In 
der BAGROV-Gleichung (Gl. 3.4) wird der Zusammenhang von ETa und dem Energieangebot 
– repräsentiert durch ET max-, dem Feuchteangebot – repräsentiert durch (Pkorr + B + KRa) - 
und deren Effektivität für ETa unter den jeweiligen Standortbedingungen – repräsentiert 









)      (Gl. 3.4) 
Diese Gleichung kann numerisch gelöst werden oder ETa kann aus einem entsprechenden 
Diagramm abgelesen und in die Bilanzgleichung des Wasserhaushaltes (Gl. 3.5a) eingesetzt 
werden. Unter der Annahme, dass die langfristige Bodenwasseränderung ∆W, der Oberflä-
chenabfluss Ro und der hypodermische Abfluss Ri jeweils gleich null sind, kann die Grund-
wasserneubildung Ru berechnet werden (Gl. 3.5b). Da die Kippen- und Rinnenoberfläche 
keine Kanalisierung bzw. Entwässerungsgräben aufweist, wurde diese Annahme getroffen. 
Die Berechnungsergebnisse wurden in diskretisierter Form in das hydraulische 3D-Modell als 
Randbedingung 2. Art übernommen (Abschnitt 3.4).  
∆W = Pkorr + B - ETa - Ru - Ri - Ro      (Gl. 3.5a) 
Ru = Pkorr + B - ETa        (Gl. 3.5b) 
Eine Schwierigkeit stellte die Ermittelung des Effektivitätsparameters n (entspr. einer Eva-
potranspirationsleistung) aus dem Waldbestandsalter dar. Aufgrund der maximalen Meliorati-
onstiefe von 1 m und des geringen A-Horizontes kommt es bei älteren Beständen häufig zu 
einer verlangsamten Wachstumsrate und damit auch zu einer nicht dem Baumalter entspre-
chenden Durchwurzelungstiefe und Transpirationsleistung. Daher wurde von einem maxima-




32 Dissertation Bilek DGFZ Proceedings Heft 26 
  3 Untersuchungsmethodik 
3.2 Sedimentcharakterisierung  
3.2.1 Mineralogische Untersuchungen 
Die mineralogische Zusammensetzung der Sediment-Matrix (bestehend aus den Fraktionen > 
63 µm und < 63 µm) der Schluff-Aggregate der gesättigten Zone und der Oxid-Krusten auf 
den Schluff-Aggregaten der ungesättigten Zone wurde mittels Röntgendiffraktometrie be-
stimmt (Hantsch, 2002). Zur Beschreibung von Kornoberflächen und Sekundärmineralbil-
dungen kamen außerdem Rasterelektronenmikroskopie (REM) und energiedispersive Rönt-
genfluoreszenz (EDX) zum Einsatz. Der Primärmineralbestand wurde durch Auszählung un-
ter dem Lichtmikroskop ermittelt. Die Proben lagen als gestörte Proben vor.  
3.2.2 Thermische Bestimmung der Schwefel- und Kohlenstoff-Verbindungen 
Die Sedimentproben wurden gefriergetrocknet und auf Korngrößen < 63 µm aufgemahlen Die 
Bestimmung von Sulfat-gebundenem (SSulf) und Disulfid-gebundenem Schwefel (SPy) bzw. 
von organisch gebundenem (Corg) und anorganisch gebundenem Kohlenstoff (Canorg) erfolgte 
dann mittels thermischer Verbrennung der Probe in einem Sauerstoff-Strom und der Messung 
des freigesetzten SO2- bzw. CO2-Gases durch eine nichtdispersive Infrarotmesszelle in einem 
CS-mat 5500 der Firma Ströhlein. Für die Freisetzung des anorganischen Kohlenstoffes (Kar-
bonat) wurde die Probe mit erwärmter Phosphorsäure versetzt und das so freigesetzte CO2 
gemessen.  
Voraussetzung für die in Tabelle 3.3 dargestellte Ermittlung des Ssulf ist, dass die Anteile des 
organisch gebundenen Schwefels sowie die Anteile an elementarem- und Monosulfidschwefel 
gering sind. Berger (2000) zeigte anhand seiner Untersuchungen im Tagebau Welzow, dass 
das Verfahren auf die Kippensedimente der Lausitz übertragbar ist und dass das Verfahren bei 
der SPy-Gehalts-Bestimmung für Proben mit Corg-Gehalten < 6 % dem aufwändigeren CRS-
Verfahren vergleichbare Werte liefert. Bei höheren Corg-Gehalten wird der SPy-Gehalt jedoch 
überschätzt.  
Tab 3.3: Schwefel- und Kohlenstoff-Massenanteile und deren Bestimmung mit dem CS-
Mat. 
  Verbrennungstemperatur in oC 
Gesamt-Schwefel Sges 1350 
DiSulfidschwefel SPy 550 
Sulfatschwefel SSulf = Sges - SPy  
Anorganischer Kohlenstoff Canorg Freisetzung durch erwärmte 
Phosphorsäure 
Gesamt-Kohlenstoff Cges 1350 
Organischer Kohlenstoff Corg = Cges - Canorg  
 
3.2.3 Bestimmung der effektiven Kationen-Austauschkapazität 
Es wurde die in der ISO-Norm ISO 11260 beschriebene Extraktionsmethode mit BaCl2 ver-
wendet, da diese Bestimmung die versauerungswirksamen (Fe, Al) und die nicht versaue-
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rungswirksamen Kationen in einem Arbeitsgang zu erfassen vermag. Laut Rhoades (1982) 
sind die in anderen Extraktionsverfahren verwendeten monovalenten Kationen in der Extrak-
tionslösung nicht in der Lage, dreiwertige Kationen wie Al3+ vollständig zu verdrängen. Diese 
Extraktionsmethode wird von Rhoades daher für saure Böden empfohlen und lässt eine Kor-
rektur der Ergebnisse hinsichtlich möglicher Minerallösungen zu. 
Zur Extraktion der Kationen wird eine Suspension des Sedimentes mit der Eluierungslösung 
hergestellt und auf einem Kreisschüttler bewegt. Im ersten Schritt werden die sorbierten Kati-
onen durch die hoch konzentrierten Barium-Kationen in das Eluat verdrängt, indem der Elu-
ent wiederholt zugegeben und abzentrifugiert wird. Der Eluent wird nicht gepuffert, so dass er 
den Boden-pH weitgehend unverändert belässt. Aus dem vereinigten Eluat kann die Konzent-
ration der Kationen mit dem ICP bestimmt und auf die Masse des eingewogenen Bodens be-
zogen werden. Die Bestimmung der KAKeff erfolgt im zweiten Schritt, indem das adsorbierte 
Barium durch Zugabe von MgSO4 vollständig desorbiert und gegen Magnesium eingetauscht 
wird. Barium fällt als Sulfat aus. Die Menge des in Lösung verbleibenden Mg wird bestimmt. 
Über eine Differenzbildung zu der in einer Blindprobe bestimmten Magnesium-Menge erfolgt 
die Ermittlung der an den Austauschern gebundenen Mg-Ionen, welche der KAKeff in meq/kg 
entspricht. Eventuell im Sediment befindliche leicht lösliche Minerale, die sich beim ersten 
Schritt lösen und deren Ionen mit analysiert werden, beeinflussen die Bestimmung der Aus-
tauschergröße im zweiten Schritt so nicht. Ist die Menge der in Lösung gegangenen Minerale 
gering, so stimmt die Größe des in Schritt 2 bestimmten Austauschers mit den Moläquivalen-
ten der in Schritt 1 bestimmten Kationen überein.  
3.2.4 Sequentielle Extraktion 
Ziel der sequentiellen Extraktion ist die Aufklärung der Bindungsformen der einzelnen Katio-
nen an der Oberfläche der Silikate und deren Stabilität. Das Verfahren der sequentiellen Ex-
traktion wurde primär zur Bestimmung der Schwermetall-Freisetzung entwickelt. Vor dem 
Hintergrund der zu untersuchenden Wasserbeschaffenheits-Entwicklungen sind jedoch die 
Bindungsformen von Eisen, Aluminium, Calcium, Magnesium, Kalium und Natrium von hö-
herer Bedeutung. Nur deren freigesetzte Masse und die des Schwefels wurde daher bestimmt. 
Bei einer sequentiellen Extraktion wird eine Sedimentprobe nacheinander mit verschiedenen 
Extraktionsmitteln eluiert. Jedes Extraktionsmittel wird möglichst so gewählt, dass nur Ionen 
in Lösung gehen, die in einer bestimmten Bindungsform vorlagen. Neben der chemischen 
Zusammensetzung und der Konzentration des Elutionsmittels spielen auch dessen pH-Wert 
und Temperatur sowie die Einwirkzeit eine entscheidende Rolle für seine Wirkung. Es exis-
tiert eine große Anzahl von Untersuchungen zu den Wirkungen einzelner Extraktionslösungen 
auf verschiedenste Sedimenttypen (z.B. Kunze & Dixon, 1986). Für die vorliegenden Kippen-
sedimente wurde weitgehend die Methode nach Zeien (1995) durchgeführt, da die entwickelte 
Abfolge von Extraktionsschritten eine Synthese und Weiterentwicklung der früheren Arbeiten 
von Förstner und Calmano (1982), Shuman und Hargrove (1985), Sposito et al. (1982) sowie 
Tessier et al., (1979) darstellt. Jedoch wurde der zweite Schritt (Freisetzung spezifisch sor-
bierter Kationen und Karbonate) ausgelassen, da in keiner der Proben Karbonate zu erwarten 
waren. Nach Tessier et al. (1979) verbleiben stabilere Sulfid-Minerale in der residualen Phase. 
Diese und die verbleibenden Sekundärminerale wurden in Abweichung zu der von Zeien vor-
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geschlagenen Abfolge, der sein Extraktionsverfahren für oxische Sedimente entwickelt hat, in 
einem Mikrowellen-Aufschluss mit Königswasser nach DIN EN 13346 in Lösung gebracht. 
Die im 4. Extraktionsschritt verwendete Oxalat-Extraktion ermöglicht eine vollständige Lö-
sung des als bioverfügbar betrachteten Ferrihydrites (Peiffer, 1994), die kristallinen Fe(III)-
Hydroxide wie Hämatit und Goethit werden dadurch jedoch nur in geringem Maße angegrif-
fen (Zeien, 1995), wodurch nach Canfield (1989) eine Trennung der Eisen-Vorräte in biover-
fügbares und nicht bioverfügbares Eisen möglich wird. Nach Bergmann (1999) und Heron et 
al. (1994) führt die Oxalat-Extraktion zur Lösung von Eisen aus organischen Komplexen, 
weshalb Extraktionsschritt 4 nur in Kombination mit Extraktiosschritt 3 (Lösung der orga-
nisch gebundenen Metalle unter Verwendung von EDTA) spezifisch für amorphe Eisen-
hydroxide wird. Es wird davon ausgegangen, dass weitere, ebenfalls mit Ammoniumoxalat 
lösbare Phasen (Heron et al., 1994) wie Eisenmonosulfide, Magnetit und Siderit nicht in den 
Proben vorhanden sind.  
Nach der Gefriertrocknung der Sedimente wurden die Schluff-Aggregate von Hand aussor-
tiert, gemörsert und in die Reaktionsgefäße eingewogen. Aus der verbleibenden Matrix wur-
den  die Grobkornanteile über 2 mm abgesiebt. Die Sedimentmatrix wurde zum Teil über ei-
nem 63 µm-Sieb mit Aqua demin. gespült, um den dispers verteilten Schluff-Anteil abzutren-
nen („Matrix gespült“).  
Die Messung der Stoffkonzentrationen in den Eluaten erfolgte mit einem ICP (Firma Spectro 
CIROSCCD). Der hohe Gehalt an organischer Substanz führte bei den Schluff-Aggregaten im 
dritten Extraktionsschritt zu Messschwierigkeiten, da das bei der Oxidation der organischen 
Substanz entstehende CO2 die Flamme des ICP zum Erlöschen brachte. Daher sind die für 
diesen Extraktionsschritt angegebenen Stoffkonzentrationen mit Vorsicht zu bewerten. 
Tab 3.4: Untersuchte Sedimente und ihre Herkunft. Die Koordinaten der Probenahme-
punkte sind in Anhang 1.1 dargestellt. 
 Sedimente  Teufe in 
m 
Sediment Probenahme 
1 SEN S 8.5 4-5 Matrix ungespült Bohrstock 
2 SEN S 9.6 4.5-5 Matrix ungespült Bohrstock 
3 SEN S 26 0.3 Matrix ungespült Bohrstock 
4 SEN S8 5.5-6 Matrix gespült Bohrstock 
5 SEN S 10 3-4 Matrix gespült Bohrstock 
6 SEN S 24 4-5 Matrix gespült Rammkernbohrung 
7 SEN S 25 6-7 Matrix gespült Rammkernbohrung 
8 SEN S 8U 5.5-6 Schluffe  Bohrstock 
9 SEN S 10U 3-4 Schluffe  Bohrstock 
10 SEN S 24U 4-5 Schluffe  Rammkernbohrung 










6-7 Schluffe  Rammkernbohrung 
12 SEN B 24-25  24-25 Matrix gespült Kernbohrung 
13 SEN B 26-27 26-27 Matrix gespült Kernbohrung 
14 SEN B 28-29 28-29 Matrix gespült Kernbohrung 
15 SEN B 24-25U  24-25 Schluffe  Kernbohrung 
16 SEN B 26-27U 26-27 Schluffe  Kernbohrung 
17 SEN B 28-29U 28-29 Schluffe  Kernbohrung 









30-31 Schluffe  Kernbohrung 
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Tabelle 3.4 und Anhang 1.1 zeigen die untersuchten Kippensedimente und ihre Herkunft. 
Für die Sedimente 1 bis 3 wurden Doppelbestimmungen durchgeführt, um die Wiederholbar-
keit der Analysenmethode zu quantifizieren. In den meisten Fällen lag die Abweichung der in 
einem Schritt extrahierten Massen unter 20 % vom Mittelwert beider Messungen (Anhang 
1.4). Für die Matrix- und Schluff-Aggregat-Proben aus der gesättigten Zone wurde wegen der 
größeren zu erwartenden Homogenität im Untersuchungsraum auf Doppelbestimmungen ver-
zichtet.  
3.3 Versuche 
3.3.1 Differentialreaktor zur Untersuchung der Feldspat-Verwitterung 
Die hier durchgeführten Verwitterungs-Versuche wurden im Hinblick auf die noch offene 
Diskussion um die effektive Oberfläche an bereits gealterten Feldspäten aus der Sedlitzer 
Kippe durchgeführt. Die Untersuchungen erfolgten unter den in Abschnitt 2.4.3 näher erläu-
terten folgenden Fragestellungen: 
• Welche Stoffausträge sind unter den „kippentypischen“ Bedingungen aus der Feld-
spat-Fraktion zu erwarten? 
• Wie können die experimentell an frisch gemahlenen Feldspäten bestimmten Stofffrei-
setzungsraten auf das Feld zu übertragen werden? 
• Wie beeinflusst die für Lausitzer Kippen typische Aluminium-Konzentrationen von 
0.8 mmol/l den Stoffaustrag?  
Massentransferraten werden in Festbett-Versuchen meist geringer bestimmt als in Fluidbett- 
oder Batch-Versuchen (Abschnitt 2.4.3). Die Verwendung eines Festbett-Reaktors erscheint 
daher sinnvoll, um die natürlichen Verhältnisse möglichst gut abbilden zu können. Dies sind 
• grundwassertypische Fließgeschwindigkeiten. Dahmke (1988) weist auf die Abhän-
gigkeit der Stoff-Freisetzung von den Durchflussraten in Säulenversuchen hin. Daher 
wurden die Versuche bei einer grundwassertypischen Fließgeschwindigkeit durchge-
führt. 
• die Reduzierung der anströmbaren Oberfläche durch Kornkontakte im natürlichen 
Sediment. 
• die Vermeidung der Bewegung der Gesteins-Suspension, der damit mögliche Kornab-
rieb und damit die vermehrte Lösung. 
• Temperaturen um 10 oC. 
Kippengrundwässer zeigen zudem 
• hohe Aluminiumkonzentration (bis etwa 1 mmol/l) 
• hohe TIC-Konzentrationen (bis über 10 mmol/l) 
• eine hohe Calcium und Sulfat-Konzentration (bis über 10 mmol/l) 
• einen pH-Wert zwischen 3 und 6 
Probenahme und Aufbereitung 
Die der Flotation zugängliche Korngrößenfraktionen von 63-400 µm wurde mittels Siebung 
und Schlämmung vom Gesamtsediment der Sedimentprobe SEN S 24.6 abgeschieden. Bei 
der Anreicherung durch Flotation werden die Feldspäte (und in einem separaten Schritt die 
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Glimmer) durch oberflächenreaktive Zusatzstoffe hydrophob gemacht. Dadurch binden sich 
die Feldspat-Körner an Luftblasen, die von unten in eine Sedimentsuspension eingebracht 
werden und steigen an die Oberfläche auf, wo sie an den Schaum gebunden bleiben. Dieser 
wird kontinuierlich abgeschöpft und die Feldspäte werden so ausgesondert. Durch mehrmali-
ge Wiederholung kann der Anreicherungsgrad erhöht werden. Die Flotation der Feldspäte 
erfolgte für die Korngrößen 63-400 µm (Tab 3.5) in Zusammenarbeit mit dem Institut für 
angewandte Geologie der TU Dresden. Die Flotation erfolgte in einer Suspension, die mit 
Flusssäure auf pH 3 angesäuert worden war. Um eine mögliche Veränderung der Oberflächen 
durch den niedrigen pH-Wert festzustellen, wurden von einzelnen Feldspat-Körnern vor und 
nach der Benetzung mit einer Flusssäurelösung REM-Aufnahmen hergestellt und miteinander 
verglichen (Abb 3.3). Eine Vergrößerung der Lösungs-Gruben ist dort auch im µm-Maßstab 
nicht zu erkennen, jedoch kommt es gelegentlich zu rissförmigen Lösungserscheinungen, 
welche zu einer Vergrößerung der BET-Oberfläche beitragen könnten. Auch muss von einer 
zumindest partiellen Lösung von Sekundärmineralen wie Aluminium-Hydroxiden (so vor-
handen) ausgegangen werden. Fluorid sorbiert bevorzugt an Hydroxiden im schwach sauren 
Bereich. Die Sorption an Silikaten ist eher gering (Schachtschabel et al., 1992). Um mögli-
ches Fluorid und mögliche andere Chemikalienrückstände aus der Flotation zu desorbieren, 
wurde das Feldspat-Konzentrat vor dem Einsatz im Reaktor mehrere Wochen mit Aqua de-
min. gespült. Die zu Beginn der Versuche gemessene maximale Fluorid-Konzentration liegt 
mit 0.6 mg/l in der Größenordnung des als durchschnittlich für Deutschland angegebenen 
Sickerwasserwertes von 0.1 mg/l (Schachtschabel et al., 1992). 
Ebenso wie zwei weitere flotierte Sediment-Proben zeigte die Probe SEN S 24.6 einen Feld-
spat-Anteil von etwa 5 Massen-% (Tab 3.5). Laut anschließender röntgenographischer Ana-
lyse bestand das in der Untersuchung eingesetzte Feldspat-Kondensat hauptsächlich aus Or-
thoklas und Albit.  
Tab 3.5:  Feldspat-Anteil dreier Proben aus der ungesättigten Zone des Kippenmaterials. 
Bestimmung des Massen-%-Anteils der einzelnen Mineralfraktionen durch 
Wägung nach der Flotation. 
Sedimentprobe Verhältnis SEN S 24.6 Sedimentprobe Fraktion Fsp-Anteil Rückstand Glimmer
Gesamt % g Abgesiebt [µm] g % g % g %
gesamt 100.00 3079.5 SEN S 24.6 400-63 87.7 5.0 1598 92.0 51.6 3.0
>400 µm 36.75 1131.8 SEN S 26 315-63 57.8 6.7 811 93.3 n.b. n.b.
400 µm-63µm 57.36 1766.4 SEN S 9.6 500-63 20.1 4.1 469 95.9 n.b. n.b.
<63 µm 5.89 181.3





Fehler je 5%  
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Abb 3.3a:        
  
Feldspat-Probe SEN S 26 vor 
Kontakt mit Flusssäure. 
 Abb 3.3b:  Feldspat-Probe SEN S 26 
nach Kontakt mit Flusssäure. 
Bestimmung der Oberfläche mittels BET-Methode 
Geometrische Methoden führen bei fortgeschrittener Verwitterung (Bildung von Lösungsgru-
ben) zu einer deutlichen Unterschätzung der spezifischen Oberfläche der Feldspäte. Da die 
meisten Untersuchungen die spezifische Verwitterungsrate auf die BET-Oberfläche der Feld-
späte beziehen (Sverdrup, 1990), wurde diese für einen Vergleich der hier durchgeführten 
Untersuchungen mit den Literaturdaten gewählt.  
Bei der BET-Oberflächen-Methode wird die Gasmenge bestimmt, die auf der Probe eine mo-
nomolekulare Schicht bildet. Die Sorption des Messgases (hier ein Stickstoff-Helium-
Gemisch) wird bei einer Temperatur nahe dem Siedepunkt des sorbierenden Gases durchge-
führt. Unter diesen Bedingungen ist der Platzbedarf der sorbierenden Moleküle gut bekannt 
und die Oberfläche kann durch die Multiplikation der sorbierten Moleküle mit ihrem jeweili-
gen Platzbedarf errechnet werden. Der Vorteil dieser Methode gegenüber einer geometrischen 
Abschätzung besteht in der Bestimmung der „inneren“ Oberflächen, und damit in der Berück-
sichtigung aller durch Lösungsprozesse bereits entstandenen Vertiefungen, welche an gealter-
ten Feldspat-Oberflächen zu beobachten sind (Abb 3.3). Die BET-Methode liefert daher deut-
lich größere Oberflächen als geometrische Abschätzungen. Die Bestimmungsgrenze der mit 
dieser Methode messbaren Oberflächen beträgt mit dem eingesetzten Gerät (FlowSorb 2300 
II der Firma Micromeritics) 1000 cm2/g, so dass für die spezifische Oberfläche der Feldspäte 
(Tab 3.6) eine genaue Bestimmung zu erwarten war.  
Im Vergleich zur BET-Oberfläche, welche an frisch gemahlenen Feldspäten mit gleicher oder 
geringerer Korngröße bestimmt wurde (Knaus & Wolery, (1986): 770-920 cm2/g für die Frak-
tion 75-125 µm; Chou & Wollast (1984): 3000 cm2/g für die Fraktion 50-100 µm) war die in 
dieser Arbeit gemessene Oberfläche mit 6900-16000 cm2/g um etwa eine Zehnerpotenz grö-
ßer. Dies ist nach Velbel (1986) und White et al. (1996) auf die durch Lösungserscheinungen 
bereits stark strukturierte Mineraloberfläche zurückzuführen (vergl. Abb 3.3). Die gemesse-
nen BET-Oberflächen entsprachen denjenigen, die White et al. (1996) an mehrere Tausend 
Jahre alten Feldspäten ermittelt haben. 
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Weiterhin wurde eine geometrische Abschätzung unter Annahme einer gleichmäßigen Korn-
verteilung im ausgesiebten Spektrum und einer würfelförmigen Geometrie der Mineralkörner 
vorgenommen. Vor dem Hintergrund der ausgeprägten Lösungsstrukturen war hiermit eine 
deutliche Unterbestimmung zu erwarten. Die geometrischen Oberflächen lagen erwartungs-
gemäß um den Faktor 41 bis 105 unter den BET-Oberflächen (Tab 3.6). Wie auch White und 
Brantley (2003) darstellen, ist die Angabe der auf die spezifische Oberfläche bezogenen Ver-
witterungsraten damit extrem von der Bestimmungsmethode der Mineralkornoberfläche 
abhängig. 








Probe µm cm2/g cm2/g cm2/g
SEN S 9.6 63-500 16150 290 153
SEN S 24.6 63-400 6940 450 166
SEN S 26 63-315 7290 480 176  
Versuchsaufbau  
Das gewonnene Feldspat-Konzentrat wurde nass in einem Festbett-Reaktor eingebaut. Abbil-
dung 3.4 und 3.5 zeigen den Aufbau der Anlage. Tabelle 3.7 zeigt die Daten des Reaktors. 
Der Reaktor und das Vorratsgefäß bestanden aus HDPE, die restlichen Bauteile waren eben-
falls metall- und glasfrei, um Stofffreisetzungen durch Desorption oder Korrosion zu vermei-
den. Die im Kreislauf zirkulierende Flüssigkeit wurde in einem Vorratsgefäß beprobt, in wel-
chem sich 200 ml (entspr. 73 %) der gesamten Fluidmenge im Reaktor befand. Mit einem 
Flüssigkeitsvolumen außerhalb des Vorratsgefäßes von 74 ml (Reaktor, Pumpe, Zuleitungen 
etc.) und einer Stromrate von 0.5 ml/min erfolgte eine Rückführung der Kreislauflösung in 
das Vorratsgefäß bereits nach 2.5 Stunden, wobei dort durch die Gaszuführung eine ständige 
Durchmischung stattfand. Dies garantierte die praktisch gleichzeitige Beschaffenheitsände-
rung der gesamten Kreislauflösung. Die Dimension des Reaktors (Höhe ≈ Durchmesser) soll-
te zum einen die Ausbildung eines Gradienten im Reaktor und zum anderen die randliche 
Umströmung (hydraulischer Kurzschluß) verhindern. Ein durchgeführter Tracer-Versuch 
zeigte eine nur minimale Dispersion. 
Tab 3.7: Daten des Festbett-Zirkulationsreaktors. 
Durchmesser 4 cm Feststoff-Dichte 2.6 g/cm
Fläche 12.57 cm2 Feststoffvolumen im Reaktor 22.6 cm3
Höhe 3.60 cm Porosität 50 %
Reaktorvolumen 45.24 cm3 Porenvolumen 23 ml
Fsp-Masse 58.8 g Durchfluß 0.5 ml/min
spezifische Oberfläche (BET) 6940.00 cm2/g Abstandsgeschwindigkeit 115 cm/d
Oberfläche im Reaktor 4.1E+05 cm
3
2 Filtergeschwindigkeit 57 cm/d  
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Abb 3.5:  Aufbau des Festbett-Zirkulationsreaktors. 
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Versuchsdurchführung 
Vor Beginn der Versuche wurde der befüllte Reaktor mit Aqua demin. gespült, bis die Silizi-
um-Austragsrate konstant war. Während des eigentlichen Versuchsverlaufes wurde der Reak-
tor jeweils für eine Woche im Kreislauf gefahren, um die geringen zu erwartenden Stoff-
konzentrationen messtechnisch nachweisen zu können. Danach erfolgte die Entnahme von 
etwa 200 ml Flüssigkeit aus dem Vorratsgefäß, welche zur Analyse auf Kat- und Anionen 
verwendet wurde. Die entnommene Flüssigkeit wurde entsprechend der weiteren Versuchs-
führung durch neue Flüssigkeit ersetzt, wobei nur die Flüssigkeit im Vorratsgefäß ausge-
tauscht wurde. Alle Versuche wurden bei einer Temperatur zwischen 10 und 12 oC durchge-
führt. 
Der Festbettreaktor wurde nacheinander mit den in Tabelle 3.8 dargestellten Elutionslösun-
gen durchströmt. Der pH-Wert wurde im Verlauf der Versuchsführung generell erniedrigt, da 
sich bei sinkendem pH-Wert das Löslichkeitsprodukt der sich bildenden Sekundärphasen er-
höht und diese damit in Lösung gehen. Stufe 3 wurde mit einem pH-Wert von 3.1 zwischen-
geschaltet, um Sekundärphasen zu lösen, die sich in den ersten beiden Vesuchsstufen gebildet 
hatten. Für die Versuchsstufen 4 bis 7 war aufgrund des eingestellten pH-Wertes nicht mehr 
mit der Bildung einer Sekundärphase zu rechnen. 
Tab 3.8:  Versuchsstufen des Festbett-Zirkulationsreaktors 
Versuchsstufe Gips-Lösung pH pCO2 c(AlTOT) 
1 0.0 mmolar 6.5 0.0 0.0 mmol/l 
2 10 mmolar 4.5 0.0 0.0 mmol/l 
3 10 mmolar 3.1 0.0 0.0 mmol/l 
4 10 mmolar 3.8 0.05 0.0 mmol/l 
5 10 mmolar 3.6 0.05 0.8 mmol/l 
6 10 mmolar 3.0 0.05 0.8 mmol/l 
7 10 mmolar 3.0 0.05 0.0 mmol/l 
Zum Einstellen des pH-Wertes (Ansäuern) wurde nicht, wie in den meisten anderen Untersu-
chungen zur Feldspat-Verwitterung, organische Säure genommen, da die DOC-Konzentration 
im GWL nur zwischen 1 und 3 mg/l liegt, was auf einen sehr geringen Anteil an organischen 
Säuren im Kippengrundwasserleiter hinweist. Auch in der ungesättigten Zone der Kippen 
dominieren mineralische Säuren. Die Lösungen wurden nicht gepuffert, um die Komplexbil-
dung durch Puffersubstanzen zu vermeiden. Während der einwöchigen Zirkulationsphase 
konnte der pH-Wert der Lösung durch Einstechen einer dünnen Elektrode in das Vorratsgefäß 
gemessen werden. Dabei wurden keine signifikanten Änderungen des pH-Wertes im Ver-
suchsverlauf festgestellt. Dies rechtfertigte den Verzicht auf Puffer. 
Für jede Wasserbeschaffenheit wurden 3-6 Wiederholungsversuche durchgeführt, da mit einer 
Einstellung des Systems bezüglich der Belegung der Austauscheroberfläche und der Festpha-
sen zu rechnen war. 
3.3.2 Batch-Versuche zur Reaktionskinetik der organischen Substanz 
Kippengrundwasser ist im Gegensatz zu den pH-sauren Restseewässern oder Kippen-
Sickerwässern durch deutlich höhere pH-Werte, ein niedrigeres Redox-Potential und meist 
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höhere Fe(II)- und TIC-Gehalte gekennzeichnet. Verantwortlich für diese Beschaffenheitsän-
derung des dem Grundwasser zugehenden Oberflächenwassers ist dessen Pufferung durch 
Karbonate im Kippensediment und die reduktive Lösung von Fe(III)-Hydroxiden (Abb 2.1). 
Theoretisch kann auch die Sulfid-Fällung zu einer pH-Anhebung führen (Gleichung 2.21). 
Die Lausitzer Kippensedimente gelten als extrem karbonatarm. Jedoch liegen am Grund ver-
sauerter Restseen meist große Fe(III)-Hydroxid-Mengen vor. Peine (1998) zeigt für Sedi-
mentprofile des Restsees 77, dass die Fe(III)-Hydroxid-Reduktionsraten in den obersten Zen-
timetern des stark eisen- und sulfathaltigen Restseesedimentes am stärksten sind. Zudem fin-
det dort auch die Sedimentation frischer Biomasse statt, so dass hier die Bedingungen für he-
terotrophe Eisen-Reduzierer am besten sind (Peine, 1998). Bei der Flutung der Restlöcher 
kommt es jedoch auch zur Überstauung frischen Kippensedimentes, welches noch nicht von 
Fe(III)-Hydroxid-Schlämmen bedeckt ist. Nach eigenen Untersuchungen liegt in der ungesät-
tigten Zone nur eine begrenzte Menge mikrobiell verfügbarer Fe(III)-Hydroxide vor (Ab-
schnitt 4.1.5). Ausschließlich diese Fe(III)-Hydroxide und tertiäres kippeneigenes organi-
sches Material stehen dann für die kippentypische pH-Anhebung zur Verfügung, wenn Rest-
seewasser in das Kippensediment eindringt.  
Über die Reaktivität der tertiären kippeneigenen organischen Substanz herrscht noch keine 
klare Vorstellung (Abschnitt 2.2.3). Deshalb ist fraglich, ob ein zukünftiger Grundwasser-
abstrom über die Uferzonen des Sedlitzer Sees bzw. der ständige Zustrom Fe(III)-reichen Si-
ckerwassers zu einer pH-sauren Fahne in den Grundwasserleiter hinein führt, oder ob die Re-
aktivität der im ursprünglich oxischen Sediment befindlichen Fe(III)-Hydroxide und des terti-
ären organischen Kohlenstoffes ausreicht, um die kippen-typische Wasserbeschaffenheit auch 
in Zukunft einzustellen. 
Ziel des Versuches 
Zur näheren Untersuchung der zeitabhängigen Entwicklung des Reduktionsvermögens von 
natürlicher organischer Substanz des oxidierten ungesättigten oberflächennahen Kippensedi-
mentes wurden Batch-Versuche mit pH-saurem und Fe(III)-reichem Seewasser durchgeführt. 
Folgende Fragestellungen lagen dem Versuch zugrunde: 
• Ist die natürliche Reaktivität des organischen Anteils des Kippensedimentes unter re-
duzierenden Bedingungen für die Reduktion des zuströmenden Fe(III)gel. bzw. für die 
Lösung sedimenteigener Fe(III)-Hydroxide ausreichend? 
• Ist die Reduktion der Fe(III)-Hydroxide aufgrund der möglicherweise reaktionsträgen 
Umsetzung des Substrates ein kinetisch zu beschreibender Prozess? Muss deshalb 
möglicherweise mit einer pH-sauren Grundwasser-Fahne im Abstrom eines Restsees 
gerechnet werden? 
• Tritt im Laufe der Kippendurchströmung ein feststellbarer Rückgang der Reduktions-
kapazität durch die Erschöpfung reaktiver organischer Substanz auf? 
Versuchsdurchführung 
In den Versuchen sollte der mögliche Aufbau einer Eisen-Reduzierer-Population und ein 
mögliches Nachlassen der Reaktivität der Biomasse mit der Zeit erfassbar sein. Dazu war es 
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nötig, die Batch-Versuche an ein und demselben Bodenkörper, welcher als Aufwuchskörper 
für  eventuelle Mikroorganismen dient, wiederholt durchführen zu können, ohne dass es zu 
einer Entwässerung und Belüftung des Sedimentkörpers kommen konnte. Die Reduktion der 
Fe(III)-Hydroxide und die Umsetzung der organischen Substanz wurden als kinetisch zu be-
schreibender Prozess eingeschätzt. Im Gelände waren sehr geringe Abstandsgeschwindigkei-
ten von wenigen cm/d zu erwarten (siehe Abschnitt 5.1). Diese sind in Säulenanlagen jedoch 
nur begrenzt reproduzierbar, weshalb diese nicht ins Auge gefasst wurden. In Batch-
Versuchen kann die Aufenthaltszeit dagegen theoretisch unendlich werden.  
Für den Versuch wurden daher spezielle Batch-Gefäße entwickelt, die einen wiederholten 
vollständigen Austausch der Porenflüssigkeit bei gleichzeitiger Vermeidung einer Gasphase 
zuließen (Abb 3.6). Die Versuche fanden in senkrecht ruhenden säulenförmigen HDPE-
Batch-Gefäßen statt und befanden sich zusätzlich unter einer N2-Schutzgasatmosphäre. Die 
Gefäße konnten von unten nach oben durchspült werden. Durch vorübergehenden Anschluss 
einer Zuleitung am unteren Ende des Reaktionsgefäßes konnte das während der Versuchsdau-












































Abb 3.6:  Versuchsaufbau und Prinzip der Probenahme. 
Ein Nachteil der gewählten Methodik ist, dass die am Sediment verbleibende bzw. von dort 
gelöste Stoffmenge nur bezüglich der einzelnen zugegebenen Lösungsvolumina, nicht jedoch 
aufgrund von Feststoff-Untersuchungen bilanziert werden kann, denn der Stoffein- bzw.          
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-austrag während des Spülprozesses kann nicht bilanziert werden. Die Feststoff-Unter-
suchungen haben daher nur qualitativen Charakter. 
Abb 3.6 zeigt den Aufbau des Versuches und den Ablauf der Probenahme. Die physikali-
schen Daten der Batch-Gefäße sind in den Tabellen 3.9 und 3.10 dargestellt. Für den Ver-
such wurde die Probe SEN S 26 verwendet. Es handelt sich dabei um ein sulfidfreies Kippen-
sediment vermutlich quartären Ursprungs aus den obersten 50 cm der unbewachsenen Kippe. 
Der Probenahme-Ort wird im Laufe der Restlochflutung überstaut werden. 
Tab 3.9: Sedimentmasse und Porenvolumen in den einzelnen Batch-Gefäßen. 
Sedimentgewicht Porenvolumen
Batch g % cm3
1a 1151.8 29.5 185.3
1b 1145.8 29.9 187.6
2 1130.7 30.8 193.4
3 1118.3 31.5 198.2
4 1115.1 31.7 199.5
5 1137.3 30.4 190.9
Mittelwert 1133.1 30.6 192.5
Porenraum 169.9 ml/kg  















Das einlaufende Seewasser wurde zur Sicherung einer gleichbleibenden Beschaffenheit kon-
tinuierlich beprobt (Tab 3.11). Ein Gas-Austausch des oxischen Einlaufwassers mit der At-
mosphäre war im Vorratsbehälter möglich. Nach der Flutung des Sedimentes von unten nach 
oben wurden die Hähne am Zu- und Ablauf verschlossen und die Batch-Gefäße unter Stick-
stoffatmosphäre bei 10 bis 13 oC für die entsprechende Reaktionszeit stehen gelassen (Tab 
3.12). Zur Probenahme wurde am oberen Ende des Gefäßes eine Spritze angebracht, mit der 
das Flüssigkeitsvolumen ohne Kontakt mit der Atmosphäre entnommen und über Spritzenfil-
ter direkt in die zur Analyse vorbereiteten Gefäße gegeben wurde. Das zu beprobende Flüs-
sigkeitsvolumen wurde vom einströmenden „frischen“ Seewasser verdrängt. Um die Vermi-
schung der Flüssigkeiten im Reaktionsgefäß so gering wie möglich zu halten, war der Reakti-
onsraum rohrförmig gestaltet und mit Labyrinthringen versehen worden (Abb 3.6). Die Pro-
benahme erfolgte über 10 Stunden hinweg, wobei Porenflüssigkeit mit einer Abstandsge-
schwindigkeit von 0.62 m/d ausgetauscht wurde, um die dispersive Mischung zu reduzieren. 
Das gesamte Probevolumen entsprach mit 100 ml nur etwa der Hälfte des gesamten Poren-
raumes, so dass eine Vermischung mit dem nachströmenden frischen Seewasser bei der Pro-
benahme vermieden wurde. Die Kontrolle der Unveränderlichkeit der Proben-Beschaffenheit 
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im Auslauf wurde während der Probenahme durch wiederholte pH- und Redox-
Potentialmessungen sichergestellt. Nach Beendigung der Probenahme erfolgte die vollständi-
ge Spülung und Neufüllung des Reaktionsraumes mit frischem Seewasser, wobei das 
eingeleitete Volumen das Porenvolumen um das 1.5fache überstieg. Die Beprobung der ein-
zelnen Batch-Gefäße erfolgte wiederholt mit jeweils unterschiedlichen Zeitintervallen für 
jedes Batch-Gefäß (Tab 3.12). Vor Beginn und nach Abschluss der Versuche wurde das 
eingebaute Sediment durch eine sequentielle Extraktion und die Bestimmung des Schwefel- 
und der Kohlenstoff-Spezies untersucht. 





















KB7.0 (Rechng.) 3.60  
Tab 3.12: Beprobung der einzelnen Batches. 
 Beprobungsintervall (±3 %) Versuchsanzahl 
 h  
Batch 1 2000 2 
Batch 2 1000 2 
Batch 3 450 4 
Batch 4 284 9 
Batch 5 120 16 
 
3.3.3 Säulenanlage zur Untersuchung der Sulfid-Fällung 
Um die Effektivität der mit Methanol in einem Festbettreaktor erreichbaren Sulfat-
Reduzierung und Sulfid-Fällung unter Einsatz von originalem Sediment und Grundwasser 
testen zu können, wurde eine Säulenkolonne aufgebaut. Ziel des Versuches war die Messung 
und Interpretation der räumlichen Beschaffenheitsentwicklung des Grundwassers, die Identi-
fikation der steuernden und der limitierenden Faktoren (Abschnitt 2.3.3) sowie die Abschät-
zung von Sulfid-Bildungsraten. 
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Versuchsaufbau 
Die für die Untersuchungen verwendete Säulenkolonne besteht aus fünf hintereinanderge-
schalteten Einzelsäulen (Abb 3.7). Da zum einen die Möglichkeit der Mineralausfällung in 
den Probenahme-Ports mit einzukalkulieren war und die Anlage unter einem Überdruck von 2 
bar betrieben werden sollte, wurden Probenahmeports zwischen den Säulen angeordnet, um 
die Säulenkonstruktion weniger störanfällig zu gestalten. Alle Säulen und Ports wurden über 
Schnellkupplungen verbunden, um Aufbau und abschließende Beprobungen sowie das Wech-
seln von Bauteilen während des Dauerbetriebes zu ermöglichen. Tabelle 3.13 zeigt die Di-
mensionierung der Säulenkolonne und die eingestellte Stromrate, welche den im Feld 












Abb 3.7: Aufbau der Säulenkolonne bestehend aus 5 Säulen, einer Säule zum Volumen-
ausgleich bei der Probenahme und einem Druckausgleichsgefäß. 
Die Injektion des Zuschlagstoffes (Methanol) im Feld erfolgte etwa 15 m unterhalb des freien 
Grundwasserspiegels. Dementsprechend sind die in dieser Tiefe gemessenen TIC-Gehalte 
deutlich höher, als sie in einer unter atmosphärischen Drücken betriebenen Versuchsanlage im 
gelösten Zustand erzeugbar sind. Andererseits ist der anorganische Kohlenstoff ein wichtiger 
zu betrachtender Reaktionspartner in der Sulfat-Reduktions-Reaktion mit Methanol. Die Puf-
ferungseigenschaften des Wassers, das Löslichkeitsprodukt von Siderit und möglicherweise 
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die Reaktionsraten der Sulfat-Reduzierung werden von der Aktivität des gelösten anorgani-
schen Kohlenstoffes mit beeinflusst. Daher muss seine natürliche Konzentrationen in der Säu-
lenanlage beibehalten werden können. Die Anlage wurde dazu so konstruiert, dass sie unter 
1.5 bis 2.5 bar Druck arbeiten kann. Dazu wurde ein mit Stickstoff beaufschlagtes Druckaus-
gleichsgefäß am Ende der Säulenkolonne angeschlossen, das gleichzeitig als Ablaufbehälter 
diente. Über einen Gasanschluss und einen Druckminderer mit Gasventil konnte der Druck im 
Ablaufgefäß auch bei Volumenänderungen (Probenahme, Entleerung des Ablaufbehälters, 
Zunahme des Flüssigkeitsvolumens im Ablaufbehälter) konstant gehalten werden. Da der 
Volumenstrom über die Leerung des Druckausgleichsgefäßes nur ungenau bestimmt werden 
kann, wurde der Säulenkolonne ein Durchflussmesser vorgeschaltet. Um den Zutritt von Sau-
erstoff auf den Passagen zwischen den einzelnen Säulen zu verhindern, wurden die Schläuche 
doppelwandig verlegt, wobei die äußere Hülle von Stickstoff durchströmt wurde. 




Durchströmte Fläche 4.42E-03 m2





Aufenthaltsdauer 11.1 d  
Die Probenahme erfolgte, indem durch den internen Druck Porenwasser aus der Säulenanlage 
über einen Druckminderer und einen Spritzenfilter (0.2 µm Celluloseacetat; Fa. Roth) ohne 
Kontakt mit der Atmosphäre in eine Spritze (50 ml) mit einer geringen Stromrate (10 ml/min) 
abgegeben wurde. Eine sechste sedimentgefüllte Säule zwischen der eigentlichen Säulenko-
lonne und dem Gasvorratsbehälter diente als Ausgleichsgefäß für das während der Probenah-
me entnommene Volumen. Die Beprobung der Einlaufwasserbeschaffenheit und aller fünf 
Ports erfolgte wöchentlich. 
Das aus der gesättigten Zone des Versuchsfeldes (Abb 1.1) stammende Sediment wurde ho-
mogenisiert und unter Sauerstoffabschluss gesättigt in die Säulen eingebaut. Pro Säule wur-
den drei Labyrinthringe eingesetzt, um randliche Strömungen zu minimieren. Ein Teil des 
Sedimentes wurde gefriergetrocknet und für die sequentielle Extraktion und weitere Feststoff-
Untersuchungen zurückgestellt.  
Die Durchströmung der Säulenkolonne erfolgte mit Grundwasser, das im Abstand von 4 bis 8 
Wochen aus dem Infiltrationsbrunnen an der Versuchsanlage gefördert wurde. Zur Konservie-
rung des anoxischen sehr eisen- und sulfatreichen Wassers wurde dieses ohne Kontakt mit der 
Atmosphäre in gasdichte Beutel abgefüllt. Das Einlaufwasser (Tab 3.14) ist bei einem pH-
Wert von 4.0 mit einem CO2-Partialdruck von etwa 0.07 Atmosphären im Gleichgewicht. Um 
die Ausgasung des Kohlendioxides bei Atmosphärendruck zu verhindern, wurden die Beutel 
mit einer CO2/N2-Atmosphäre im entsprechenden Mischungsverhältnis versehen. Vom Zeit-
punkt der Probenahme bis zum Einsatz der Probenahmebeutel war ein pH-Abfall von etwa 
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4.3 auf 4 zu verzeichnen. Dieser beruhte vermutlich auf der Fällung von Fe(III)-Hydroxiden, 
ausgelöst durch geringe Sauerstoffzutritte bei der Probenahme. Diese konnten als rotbrauner 
Niederschlag in den Probenahmebeuteln nach deren Entleerung beobachtet werden.  
Tab 3.14: Mittlere Beschaffenheit des Einlaufwassers. Die linke Spalte zeigt die mittlere 
Einlaufwasserbeschaffenheit während des Blindversuches. Rechts ist die mitt-
lere Wasserbeschaffenheit während der Versuche mit Methanolzugabe darge-
stellt. 
o. Meth. Standardabw. mit Meth. Standardabw.
15 Messungen 18 Messungen
pH-Wert 3.90 0.27 3.80
Eh [mV] 587 64
Konzentration Konzentration
mmol/l mmol/l
Fe(TOT) 3.72 0.61 2.93 0.22
Mn(TOT) n.b. 0.21 0.02
Al(TOT) 0.24 0.03 0.10 0.08
Ca(TOT) 8.41 1.23 6.64 0.44
Mg(TOT) 4.94 0.68 3.82 0.28
Na(TOT) 0.51 0.12 1.26 0.27
K(TOT) 0.19 0.05 0.15 0.02
Si (TOT) 0.91 0.14 0.58 0.14
Sulfat 17.70 2.32 16.10 0.41
Cl(TOT) <0.36 <0.36
TIC 2.15 0.21 3.82 0.28
O2 0.00 0.00
KB7.0 (Rechng.) 8.60 6.50  
3.4 Das hydraulische Modell 
3.4.1 Programmcode 
Zur Berechnung der hydraulischen Ströme im Umfeld des Senftenberger Sees wurde ein 3D-
Modell mit dem Programm PCGEOFIM Vers. 8.02 aufgebaut (Sames & Boy, 1999). Dieser 
Programmcode wurde gewählt, weil er speziell für die Fragestellungen im Umfeld der Tage-
bauentwässerung entwickelt wurde. Das Finite-Volumen-Programm bietet  
• eine hohe Bilanztreue und die Möglichkeit der Bilanzierung der Grundwasserströme 
über definierte Grenzflächen.  
• die fehlerfreie Berechnung von Grundwasserwiederanstiegen über mehrere Modell-
Grundwasserleiter hinweg  
• die Möglichkeit zur Implementierung und Kopplung von Stand- und Fließgewässern 
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3.4.2 Aufbau des geologischen Modells 
Die horizontale Diskretisierung des Modellraumes zeigt Tabelle 3.15. Die Topographie des 
Modellraumes stammt aus Überfliegungsdaten der späten neunziger Jahre der Länder Bran-
denburg und Sachsen. Die vorliegenden Daten sind dadurch für das Untersuchungsgebiet ak-
tuell. Im Bereich des Untersuchungsgebietes wurde eine Lupe eingeführt, um die kleinräumi-
gen geologischen Strukturen und Randbedingungen innerhalb der quartären Rinne nördlich 
und östlich des Senftenberger Sees feiner auflösen zu können. 









Ges. Modellgebiet 5426000-5437500 11500  5702000-5714000 12000  
Modellelemente 46 250 48 250 
Lupe 5431000-5437000 6000 5708500-5711000 2500 
Modellelemente 48 125 20 125 
Die vertikale Diskretisierung des Modellraumes erfolgte in 9 Modellgrundwasserleiter (Tab 
3.16). Diese sind jedoch nicht immer im gesamten Modellraum verbreitet. Bei der Zuordnung 
der stratigraphischen Einheiten zu den Modellgrundwasserleitern standen deshalb deren hyd-
raulische Eigenschaften im Vordergrund. Speziell im Bereich des Quartärs (MG 1 bis 5) wur-
de auf eine Zuordnung der Modellgrundwasserleiter zu chronostratigraphischen Einheiten 
verzichtet, da einzelne in einem bestimmten Zeitraum abgelagerte Sedimente je nach Sedi-
mentationsprozess sehr unterschiedliche hydraulische Eigenschaften haben können. Auch 
wurden räumlich wenig verbreitete Schichten, wie beispielsweise einzelne Geschiebemergel-
schollen, einem einzigen Modellgrundwasserleiter zugeordnet, obwohl deren Ablagerung zu 
unterschiedlichen Zeiten erfolgte. 
Für die Erstellung des dreidimensionalen geologischen Modellraumes wurden Daten der 
LMBV, des LfUG Sachsen, verfügbare geologische Karten (Assmann, 1923; Assmann, 1926; 
Keilhack, 1919, 1920; Keilhack & Schmierer, 1924) und Lithofazieskarten (Schubert et al., 
1980) sowie Profile verschiedener GWMSt am Ufer des Senftenberger Sees ausgewertet. Da 
die Datendichte im Modellraum nicht ausreichte, um den abrupten Übergang der gewachse-
nen geologischen Einheiten zu den Kippengebieten durch Interpolationsverfahren sachgerecht 
abzubilden, wurden hier zusätzliche Stützstellen entsprechend der Kippenverbreitung in das 
Modell eingeführt, die eine genaue Lokalisierung und Implementierung der steil einfallenden 
Kippenkörpergrenzen im Modell ermöglichten. Schnitte durch den Modellraum sind im An-
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Tab 3.16:  Hydraulische Durchlässigkeit der Modellgrundwasserleiter.  
Stratigraphie k-Wert MG
Holozän u. Weichselkaltzeit 1.0E-04 1
rollige Schichten des Jungpleistozän oder 
rollige Schichten über quartären Geringleitern 
wie Geschiebemergeln 2.0E-04 2
hochdurchlässige, rollige, quartäre Schichten 1.0E-03 3
bindige Schichten (Geschiebelehm/-mergel) 
des Quartär 1.0E-06 4
rollige quartäre Schichten des 
Frühpleistozän, der Tegelen-Kaltzeit oder 
rollige quartäre Schichten im Liegenden 
quartärer Geringleiter 4.0E-04 5
rollige Schichten des Mittelmiozän, Obere 
Briesker Folge 1.0E-04 6
Bindige Schichten der oberen Briesker Folge 
z.B. Hangendschluffe des 2. LFH, 2. LFH 
sowie dessen Liegendschluffe und andere 
bindige Schichten des 2. LFH 1.0E-07 7
rollige Schichten des Untermiozän, Untere 
Briesker Folge 1.0E-04 8
Basale bindige Schichten des Untermiozän, 
3. und 4. LFH, Leithorizont oder Prätertiär 1.0E-08 9
Kippe 1.0E-04 1-6  
Dem gesamten Kippenkörper aller im Modell befindlichen Tagebaue wurde in allen betref-
fenden Modellgrundwasserleitern 1 bis 6 ein einheitlicher k-Wert zugeordnet, womit die Kip-
penkörper jeweils eine hydraulische Einheit darstellen. Im Bereich der Kippen verjüngt sich 
der Modellgrundwasserleiter 7 (2. LFH sowie Hangend- und Liegend-Schluffe) auf die Mäch-
tigkeit des nicht abgebaggerten Liegendschluffes. Während der Abbauphase wurden Durch-
brüche in Form von Gräben im Liegendschluff zur Entwässerung der Tagebaue bei Starknie-
derschlägen angelegt. Daher wurde die vertikale hydraulische Leitfähigkeit der Lie-
gendschluffe unterhalb der Kippen im Modell von 1·10-7 m/s auf 1·10-5 m/s erhöht. Im gesam-
ten Modell wurde für alle gewachsenen Modellgrundwasserleiter eine Anisotropie angenom-
men, wobei die vertikale Durchlässigkeit 1/10 der horizontalen Durchlässigkeit entspricht. Da 
in den Kippen im Gegensatz zu den gewachsenen Grundwasserleitern nicht mit einer vertika-
len Anisotropie zu rechnen ist, wurde diese für Kippengebiete auf 1/1 gesetzt.  
Die k-Werte der Kippe sind aufgrund der eingelagerten Schluff-Aggregate (siehe Abschnitt 
3.2) schwer zu bestimmen. Auf Basis einer Sieb- und Schlämm-Analyse des gesamten Sedi-
mentes kann nicht ermittelt werden, welcher Schluff- und Tonanteil konzentriert in homoge-
nen nicht durchströmten Schluffaggregaten bzw. dispers verteilt in der durchströmten Sedi-
ment-Matrix vorlag. Trotz der versuchten Separierung der Schluff-Aggregate vor der Siebung 
der Sedimentmatrix blieb ein bedeutender Anteil des aggregierten Schluffes (Aggregatkorn-
durchmesser < 2 mm) in der Sedimentprobe zurück. Eine Abschätzung der k-Werte unter der 
Annahme, dass alle nicht aussortierten Schluffkomponenten homogen in der Matrix des Se-
dimentes verteilt sind, führt damit zu einer Unterschätzung des k-Wertes. Die Auswertung 
ergibt für alle vier aus der Bohrung gewonnenen Sedimentproben entsprechend der Korn-
summenkurve (Abb 3.8) einen Schluff-Ton-Anteil von über 10 Massen-%. Die Auswertung 
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erfolgt daher nach der in Kaubisch (1986) angegebenen empirischen Näherungsformel (Gl. 
3.6) mit dem Gültigkeitsbereich von 10 % < UT (= Schluff- und Tonanteil [Massen-%]) < 60 
%,  
k = 10y  mit: y = 5·10-4*[UT]2 – 0.12*[UT] – 3.59  (Gl. 3.6) 

































Abb 3.8: Kornsummenkurve des aus der Bohrung B10 stammenden Kippensedimentes 
aus vier Einzel-Proben, die zwischen 77 und 85 mNN entnommen wurden. 
Wird dagegen die Annahme getroffen, dass ursprünglich aller Schluff aus den nicht durch-
strömten Schluff-Aggregaten stammt, so ist eine Überschätzung des k-Wertes wahrscheinlich. 
Eine Abschätzung mit der sich dann ergebenden Ungleichförmigkeit von 5 bis 10 und einem 
d10 von 30-70 µm (vergl. Abb 3.8) führt nach Beyer (Busch et al., 1993) zu k-Werten zwi-
schen 5.6·10-5 und 9.6·10-6m/s.  
Die an den Sedimenten der Pflugkippe im Rahmen der Bodengutachten nach Beyer bestimm-
ten k-Werte schwanken zwischen 2.8·10-4 und 3.9·10-6 m/s. Eine Auswertung nach Kaubisch 
erbrachte Werte zwischen 9.3·10-6 und 7.8·10-8 m/s, für welche die oben gemachten Ein-
schränkungen ebenfalls gelten. Die Streuung der Werte um fast zwei Zehnerpotenzen verdeut-
licht die Schwierigkeit, dem Kippenkörper einen einheitlichen großräumig gültigen k-Wert 
zuzuweisen. 
Der aus diesen Abschätzungen abgeleitete und im Modell angesetzte k-Wert von 5.0·10-5m/s 
für den Kippenkörper ließ sich im Rahmen der Modellkalibrierung bestätigen. Niedrigere k-
Werte wurden getestet (Abschnitt 3.4.4), führten jedoch zu einem zu geringen Abstrom des 
Grundwassers nach Norden und in dessen Folge zu erhöhten Wasserspiegelständen im Senf-
tenberger See oder zu zu niedrigen Grundwasserständen in der Kippe. Die sich damit erge-
bende Abstandsgeschwindigkeit v von 1.8·10-6 m/s am Standort des B10 (Abb 1.1) entspricht 
der überschlägigen Abschätzung der Fließgeschwindigkeit aus den örtlichen Verhältnissen 
nach Darcy (Gl. 3.7): 
vD = k* i = 3.3·10-7m/s und v = vD/ε       (Gl. 3.7) 
mit k = 5·10-5m/s; i = 10m/1500m und ε (durchstr. Porenraum) = max(0.001, 0.4 + 0.05* 
log(k)) 
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3.4.3 Randbedingungen 
Randbedingungen erster Art 
Im Modell werden die Restseen Koschen, Sedlitz, Laubusch und Westmarkscheide sowie das 
Restloch Hörlitz, ab 2004 auch der Ilsesee (Restloch Meuro) mit zeitabhängigen Wasserstän-
den vorgegeben. Der erst um das Jahr 2007 geflutete südwestliche Arm des Sedlitzer Sees 
wird ab diesem Zeitpunkt als zeitabhängige RB. 1. Art eingeführt. Bis dahin sind die Grund-
wasserstände in diesem Bereich von anderen Randbedingungen abhängig. Die Sümpfung des 
Tagebaues Meuro durch Brunnengalerien entlang des Pfeilers zwischen dem Restloch Meuro 
und dem Restloch Sedlitz sowie nördlich von Senftenberg wurde durch eine Randbedingung 
1. Art im MG 8 (Tertiär) realisiert, da Ganglinien für diese Brunnen(gruppen) nicht vorliegen. 
Die Verfilterung der Brunnen befindet sich unterhalb des Liegendschluffes. Die Absenkziele 
und Brunnenpositionen wurden aus dem Isolinienplan für das Frühjahr 2001 abgeleitet. Man-
gels detaillierter Angaben zur Fahrweise der Sümpfungsbrunnen werden diese zu Beginn des 
Jahres 2004 alle abgeschaltet. Die Entwicklung der Grundwasseroberfläche in diesem Gebiet 
wird dann durch andere Randbedingungen bestimmt.  
Randbedingungen zweiter Art 
Die Grundwasserneubildung wurde dem MG 1, entsprechend den Modellergebnissen (Ab-
schnitt 3.1.3) als zeitkonstante Randbedingung zweiter Art zugewiesen. Katzur & Liebner 
(1996, 1999) weisen in Lysimeterversuchen auf einem aus quartärer Deckschicht (100 cm) 
und tertiärem Untergrund (200 cm) bestehenden Bodenprofil und landwirtschaftlicher Nut-
zung ohne Zusatzbewässerung eine Grundwasserneubildung von 35.6 % des jährlichen Nie-
derschlages aus. In der vorliegenden Berechnung wurde für eine vergleichbare landwirtschaft-
liche Nutzung eine Grundwasserneubildungsrate von 40.8 % ausgewiesen. Für Grundwasser-
neubildung unter Wald auf Kippengebieten wurden in der vorliegenden Abschätzung 12.5 – 
22.2 % berechnet. Hierfür liegen bisher noch keine Vergleichs-Werte aus Lysimeter-
Messungen vor.  
Das Wasserwerk Buchwalde wurde entsprechend der Angaben der Betreiber mit einer kon-
stanten Förderrate von 0.36 m3/min implementiert. 
Die Randbedingung Fluss ermöglicht eine bilanztreue Abbildung des Oberflächenwasser-
stromes in vernetzten Fließgewässern und dessen Wechselwirkung mit dem Grundwasser. 
Dabei werden geometrische Daten der Gerinne wie Gefälle, Querschnitt und Rauhigkeit über 
den Manningbeiwert (Bollrich, 1996) zur Erstellung einer h/Q-Schlüsselkurve verwendet, mit 
der die wechselseitige Abhängigkeit zwischen Durchfluss und Wasserstand beschrieben wird. 
Die Durchflüsse in den einzelnen Flusselementen ergeben sich aus dem vorgegebenen Zu-
strom am Modellrand und aus den Zu- und Abströmen entlang des Flusslaufes über das 
Grundwasser bzw. einmündende Nebenflüsse oder Entnahmen, wie z.B. am Einlauf in den 
Senftenberger See. Die Wasserstände in den einzelnen Elementen ergeben sich aus der für das 
Element vorgegebenen Schlüsselkurve. Über den errechneten Wasserstand kann iterativ der 
Strom zwischen Grundwasser und Oberflächenwasser berechnet werden, wobei für den Zu-
strom ins Grundwasser ein Kolmationswert von 0.8·10-7 m/s für die Flusssohle mit einer Di-
cke von 0.1 m berücksichtigt wird. 
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Der am Modellrand oberstromig vorgegebene Durchfluss für die Schwarze Elster orientiert 
sich an Abflussdaten des Pegels Neuwiese für mittlere Verhältnisse und wurde mit 210 
m3/min vorgegeben. Der mittlere Wasserverlust an den Senftenberger See aus der Schwarzen 
Elster ergibt sich aus der Differenz des mittleren gemessenen Zuflusses von 40.2 m3/min und 
des mittleren gemessenen Abflusses von 30.5 m3/min der Jahre 1988 bis 1989 zu 9.7 m3/min. 
Die Zu- und Abströme werden dem Modellfluss an entsprechender Stelle zugegeben bzw. 
entnommen.  
Das Bett der Schwarzen Elster liegt momentan im gesamten Modellgebiet über dem Grund-
wasserspiegel, so dass es in jedem Flusselement zu einem Zustrom ins Grundwasser kommt. 
Weiterhin sind in der Umgebung der Stadt Senftenberg verschiedene, teils noch nicht voll-
ständig ausgebaute Gräben zum Schutz vor hohen Grundwasserständen vorgesehen bzw. an-
gelegt. Diese wurden ebenfalls ins Modell überführt (Abb 3.9). Für alle Gräben wurde eine 
kolmatierte Flusssohle mit einer Dicke von 0.1 m und ein Durchlässigkeitsbeiwert von 1·10-6 
m/s angesetzt, die nur für die Versickerung, jedoch nicht für die Exfiltration aktiv ist. Alle 
Gräben sind heute bis auf den Rainitzagraben trocken und werden erst beim weiteren Anstieg 
des Grundwassers möglicherweise aus dem Grundwasser angeströmt. Der Rainitzagraben 
erhält am Modellrand einen Volumenstrom von 30 m3/min, der in die Schwarze Elster mün-
det.  
Der Senftenberger See ist mit seiner natürlichen Geometrie (Hohlform) an das übrige Modell 
angekoppelt. Alle Modellelemente in der Nähe des Seebodens sind hydraulisch mit dem ein-
heitlichen Wasserstand des Seekörpers gekoppelt. Für horizontal an den Seekörper angekop-
pelte Elemente wird eine entsprechende Entfernung zwischen Seekörper und Elementmittel-
punkt sowie eine Fläche (Elementbreite * Elementhöhe) angegeben, über die der hydraulische 
Strom zwischen Element und Seekörper berechnet wird. Für vertikale Kopplungen, die dies-
mal über die Grundfläche des an den See gekoppelten Elementes erfolgen, wird zusätzlich 
eine Kolmationsschicht von 0.1 m Mächtigkeit und einem Durchlässigkeitsbeiwert von 1·10-6 
m/s definiert. Diese ist nur für den Abstrom, nicht jedoch für den Zustrom aktiv. 
Die Zehrungsrate des Senftenberger Sees ergibt sich aus der potentiellen Evapotranspiration 
von 705 mm/a (LMBV, 1999) abzüglich des jährlichen Niederschlages von 559 mm/a (Ab-
schnitt 3.1.3). Die Zehrung ist von der Seeoberfläche abhängig. Diese geht aus dem momen-
tanen Wasserstand und der Seegeometrie hervor, die als Wasserstands-Volumen-
Seeoberflächen-Kurve im Modell implementiert ist. Für einen Wasserstand von 99 mNN be-
trägt die Seeoberfläche 8.95 km2 und die Zehrung damit 2.6 m3/min.  
Die berechenbaren Zu- und Abflüsse über das Grundwasser bestimmen zusammen mit der 
Zehrung und oberflächlichen Zu- und Abflüssen die Wassermenge im See. Über die Schlüs-
selkurve können so die Zu- und Abströme sowie der Wasserstand iterativ bestimmt werden. 
Bei einem zukünftig verändertem Strömungsregime werden sich die verschiedenen Zu- und 
Abströme in den See ändern. Da auch dann sein Wasserspiegel im heutigen Rahmen gehalten 
werden soll, wird die Ausleitung in Zukunft erhöht bzw. die Einleitung reduziert werden müs-
sen. Um diese Differenz zu bestimmen, wurde der Wasserspiegel des Sees bei 98.7 m durch 
einen Überlauf in die Schwarze Elster begrenzt. Die auszuleitende Wassermenge ist eines der 
Prognoseergebnisse. 
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Abb 3.9:  Position und Diskretisierung der Randbedingungen im Modell. 
3.4.4 Kalibrierung 
Der Gradient einer Grundwasseroberfläche ist nach Darcy (Gl. 3.7) von der Durchlässigkeit 
des Untergrundes und dem Strom abhängig. Daher reicht die Anpassung von Berechnungser-
gebnissen an eine gemessene stationäre Grundwasseroberfläche, ohne die Kenntnis der 
Grundwasserströme, über die Änderung von Durchlässigkeiten für eine Kalibrierung nicht 
aus. Es liegen jedoch keine zeitabhängigen Pegelganglinien für das Untersuchungsgebiet vor. 
Daher wurde die Seewasserbilanz in die Kalibrierung mit den relativ gut bekannten Bilanz-
gliedern Oberflächenwasserzustrom und -abstrom, sowie Evaporation und deren Kopplung 
über Seevolumen und Wasserstand einbezogen und zur Kontrolle benutzt. Weitere Grundlage 
der Kalibrierung war ein Grundwasser-Hydroisohypsenplan des Frühjahres 2001. Die not-
wendigen Korrekturen wurden durch Änderungen der weniger gut bekannten Durchlässigkeit 
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der Kippe im Rahmen der in Abschnitt 3.4.2 abgeschätzten Toleranzen und in der quartären 
Rinne vorgenommen.  
Der Kalibrier-Prozess zeigte, dass die Bilanzglieder Versickerung über die Schwarze Elster 
und der Grundwasserabstrom in Richtung Senftenberg (Westen) die größten Unsicherheits-
faktoren bergen. Über die Kolmation der Schwarzen Elster sowie deren Wasserverlust im 
Nordraum des Senftenberger Sees liegen keine Angaben vor. Die Transmissivitäten im Un-
tergrund von Senftenberg sind ebenfalls durch eine geringe Anzahl von Bohrungen bekannt. 
Eine zukünftige Ertüchtigung des Modells sollte sich daher auf diese Punkte beziehen.  
Es wurde eine Rechnung unter den oben beschriebenen Randbedingungen gestartet und bis 
zum heutigen stationären Zustand gerechnet. Die Wasserstände im Modell sind damit nicht 
mehr abhängig von den Anfangsbedingungen, sondern nur noch von den Randbedingungen. 
Im Anhang 4.1 wird der Vergleich der gemessenen und der berechneten Hydroisohypsen im 
stationären Zustand ausgewiesen.  
Die gemessenen Hydroisohypsen liegen entlang des Nordufers des Senftenberger Sees um 0.5 
m höher als das Berechnungsergebnis zeigt. Diese Abweichung ist durch den alljährlichen 
Frühjahrs-Seespiegelhochstand (Speicherbetrieb des Sees) begründet. Das Modell berücksich-
tigt diese saisonalen Schwankungen nicht. Es rechnet mit durchschnittlichen Wasserständen, 
die im Jahresmittel bei 98.5 mNN liegen und daher im stationären Zustand die im Frühjahr 
gemessenen Hydroisohypsen in Seeufernähe nicht vollständig reproduzieren können. 
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In diesem Kapitel werden die Ergebnisse der durchgeführten Feld-, Sediment- und Laborun-
tersuchungen dargestellt und ausgewertet. Daraus werden der heute noch vorhandene Stoff-
vorrat der Kippe und dessen Verfügbarkeit für das Grundwasser unter den herrschenden geo-
chemischen Bedingungen abgeleitet. Der Umfang der möglichen Stoffumsätze durch natürli-
che Sulfid-Bildung durch Reaktion mit organischer Substanz und durch Silikat-Verwitterung 
wird bestimmt und hinsichtlich seiner Bedeutung für die Grundwassergenese ausgewertet. Die 
Möglichkeiten und Limitierungen des Einsatzes von künstlicher organischer Substanz zur 
Sulfat-Reduktion werden aus den Versuchsergebnissen abgeleitet. 
4.1 Charakterisierung der Kippensedimente 
4.1.1 Bestimmung der Korngrößenspektren und Schluff-Aggregat-Verteilung 
Um das Kornspektrum der Schluff-Aggregate zu erfassen, wurden die Schluff-Aggregate > 2 
mm aus 4 Bohrkernen der Tiefbohrung zwischen 79 und 85 mNN aussortiert. Es wurden für 
jeden untersuchten Bohrkern jeweils 10 Einzelproben betrachtet, da die Verteilung der 
Schluff-Aggregate in der Sedimentmatrix sehr heterogen ist, wie die Standardabweichung 
zeigt (Tab 4.1). Das Korngrößenspektrum der Schluff-Aggregate wurde mit einem Sedigraph 
(Firma: Micromeritics Typ 5100) untersucht (Abb 4.1). Deren sehr gleichmäßige Korngrö-
ßenverteilung spiegelt dabei den zyklischen Ablagerungsprozess der Schluffe wider, der auch 
makroskopisch in der Ausbildung einzelner Laminae zu erkennen ist. Durch ihre geringe 
Korngröße besitzen die Schluff-Aggregate sehr geringe hydraulische Leitfähigkeiten, die um 
den Faktor 103-104 unterhalb der Durchlässigkeiten der Matrix liegen. Sie können daher als 
nicht durchströmt betrachtet werden und verhalten sich hydraulisch wie eingeschaltete Kies-
komponenten.  
Tab 4.1: Massenanteil der Schluff-Aggregate mit einem Durchmesser über 2 mm am 
gesamten Kippensediment. 
Schluffaggregat- Standardab-
Anteil > 2 mm weichung 
Probe Massen-% Massen-%
SEN B 24-25 1.9 0.6
SEN B 26-27 3.5 1.9
SEN B 28-29 7.1 7.5
SEN B 30-31 8.3 6.1  
Abbildung 4.1 stellt beispielhaft für die Probe SEN B 30-31 die bimodale Korngrößenvertei-
lung der Gesamtprobe und deren Zusammensetzung aus Sedimentmatrix und Schluff-
Aggregaten dar. Der Schluffanteil am Gesamtsediment beträgt 10-20 Massen-%. Der Haupt-
anteil der Schlufffraktion liegt homogen in der Matrix verteilt, ein kleinerer Teil liegt als 
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Schluff-Aggregat > 2 mm vor (Anhang 1.2). Auch die Sedimentmatrix der ungesättigten Zo-
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Abb 4.1: Kornsummenkurve des Gesamtsedimentes und der Schluff-Aggregate für die 
Probe SEN B 30-31. 
4.1.2 Mineralogische Untersuchungen 
Die Ergebnisse der qualitativen mineralogischen Untersuchung sind für die Fraktionen der 
Sedimentmatrix (> 63 µm und < 63 µm), für die Schluff-Aggregate der gesättigten Zone und 
die Oxidkrusten auf den Schluff-Aggregaten der ungesättigten Zone im Anhang 1.5 darge-
stellt. Sie können folgendermaßen zusammenfasst werden: 
Die Fraktion > 63 µm der Sedimentmatrix der ungesättigten Zone besteht aus Quarz und 
Orthoklas, Tonminerale und Hellglimmer sind nur in Spuren vorhanden. Damit kann die Mat-
rix des Sedimentes bis auf den Feldspat-Anteil als chemisch inert angesehen werden.  
Die Fraktion < 63 µm der Sedimentmatrix der ungesättigten Zone setzt sich ebenfalls 
hauptsächlich aus Quarz und Kalifeldspat zusammen, wobei hier Albit häufiger und die Ton-
minerale Kaolinit, Chlorit und Illit sowie Muskovit auftreten. Auch Gips sowie Eisen- und 
Aluminium-Hydroxide treten gelegentlich auf. Pyrit wurde nur in einer Probe unmittelbar 
über der Grundwasseroberfläche gefunden.  
Aus der gesättigten Zone wurden zwei Proben mineralogisch untersucht: 
Die Fraktion > 63 µm der gesättigten Zone zeigte im Gegensatz zur ungesättigten Zone ei-
nen kaum nachweisbaren Anteil an Feldspäten. Dafür ist der Anteil an Illit/Muskovit und Ka-
olinit deutlich erhöht. Weiterhin findet sich in der gesättigten Zone in beiden Proben Pyrit und 
Gips. 
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Die Fraktion < 63 µm der gesättigten Zone zeigte neben der Hauptkomponente Quarz eben-
falls nur sehr geringe Feldspat-Anteile und hohe Tonmineral-Anteile. Auch hier ist Pyrit zu 
finden.  
Die Schluff-Aggregate der gesättigten Zone bestehen vergleichbar zur übrigen Feinfraktion < 
63 µm in der gesättigten Zone aus Quarzkörnern, die mit Tonmineralen verbacken sind. Feld-
späte treten nur in sehr geringem Maße auf. Gips, Pyrit und Gibbsit sind in Spuren vorhanden.  
Makroskopisch sichtbare Eisen- und Aluminiumhydroxid-Krusten wurden nur in der unge-
sättigten Zone angetroffen. Sie befinden sich an der Oberfläche von Quarzsandkörnern oder 
Schluff-Aggregaten, die sie teilweise fest verbacken. Die Krusten bestehen aus teilweise 
schwefelhaltigen Fe-Hydroxiden und beinhalten meist Gips. Bei den Hydroxiden kann es sich 
um stark fehlgeordneten Goethit und Gibbsit handeln. Die oft festgestellten Schwefel-Gehalte 
könnten von Jarosit stammen. Der Anteil amorpher - vor allem Eisenoxid/hydroxid - Phasen 
in den Krustenbildungen scheint sehr hoch zu sein, da bei REM-EDX in vielen Proben eisen-
reiche Phasen gefunden wurden, diese bei der Röntgenphasenanalyse aber nicht als eigen-
ständige Mineralphasen nachgewiesen werden konnten. Die Krusten sind sehr feinkörnig und 
stellen oft eine enge Verwachsung von Oxid/Hydroxid- und Sulfat-Mineralen mit Tonminera-
len dar, wodurch eine chemische Charakterisierung mittels REM-EDX nur unzureichend 
möglich ist. 
4.1.3 Ergebnisse der KAK-Bestimmung 
Die meist geringe KAKeff der Sedimentmatrix (Fraktion > 63 µm und dispers verteilte Frakti-
on < 63 µm) einiger Proben aus der ungesättigten Zone ist in Tabelle 4.2 dargestellt.  
Tab 4.2:  Effektive Kationenaustauschkapazität für einige oberflächennah genommene 
Proben des Kippensedimentes. 
Probe meq/kg 
SEN S 1 0-0.3 62.4 
SEN S 1 0.3-0.5 13.7 
SEN S 1 0.5-1 6.9 
SEN S 1 1.5-2 11.9 
SEN S 1 2.5-3 14.9 
SEN S 2 1.5-2 19.9 
SEN S 24.6 6.1 
SEN S 26 5.6 
Die vier untersuchten Schluff-Aggregat-Proben aus der Tiefbohrung zeigen eine deutlich hö-
here, sehr homogene Kationenaustauschkapazität (Tab 4.3). Die Menge der von den Sorpti-
onsflächen verdrängten Kationen wurde auf die im zweiten Versuchs-Schritt bestimmte KAK 
normiert (Abschnit 3.2.3). Der Normierungsfaktor liegt meist nahe 1, was für eine geringe 
zusätzliche Freisetzung von Kationen aus der Lösung von Sekundärmineralen spricht. Alumi-
nium und Calcium machen demnach den Hauptteil der sorbierten Kationen aus. 
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Tab 4.3: Effektive Kationenaustauschkapazität der Schluffaggregate der gesättigten Zo-
ne und Belegung der Austauscherplätze mit Kationen. 
Menge der durch die entsprechenden Kationen besetzten Sorptionsplätze
 Al(TOT) Fe(TOT) Ca(TOT) Mg(TOT) Na(TOT) K(TOT) H Summe Normierungs-
Probe meq/kg meq/kg meq/kg meq/kg meq/kg meq/kg meq/kg meq/kg Faktor 
SEN B 24-25U 73.2 16.9 116.9 11.4 0.71 3.93 4.5 227 1.10
SEN B 26-27U 77.5 12.1 107.4 18.0 0.38 4.48 3.4 223 1.05
SEN B 28-29U 102.2 1.1 88.1 33.8 0.37 3.33 1.4 230 0.82
SEN B 30-31U 116.2 0.7 85.3 22.7 0.47 3.30 1.8 230 0.79  
4.1.4 Bestimmung der Sulfat-, Sulfid-, Karbonat- und der Corg- Gehalte 
Ungesättigte Zone 
In der ungesättigten Zone wurden mit Ausnahme der Probe SEN S 24U keine Karbonate ge-
funden. Sulfide konnten in der Sedimentmatrix nur in geringen Mengen, in den Schluff-
Aggregaten dagegen mit einem Massenanteil bis zu 0.46 % nachgewiesen werden (Tab 4.4). 
Jedoch muss hier aufgrund des hohen Gehaltes an organischer Substanz mit einer gewissen 
Überbestimmung der Sulfide gerechnet werden. Der Gehalt an organischer Substanz ist in den 
Schluff-Aggregaten gegenüber der Matrix teilweise um mehr als eine Zehnerpotenz erhöht. 
Tab 4.4:  Darstellung der CS-Mat-Analysen-Ergebnisse für vier Proben der ungesättigten 
Zone. 
Matrix gespült in mg/kg ungesättigt
Probe Canorg Corg SSulf SPy
SEN S8 0 4600 155 65
SEN S10 0 27000 460 940
SEN S24 0 10000 240 190
SEN S25 0 5100 150 100
Schluffaggregate in mg/kg ungesättigt
Probe Canorg Corg SSulf SPy
SEN S8U 0 12000 740 360
SEN S10U 0 110000 1500 4600
SEN S24U 72 160000 1400 4300
SEN S25U 0 290000 1100 4400  
Gesättigte Zone 
Es konnten keine Karbonate nachgewiesen werden. Die Schluff-Aggregate der gesättigten 
Zone weisen Pyritgehalte zwischen 2 und 3 Massen-% auf, wobei mit einer gewissen Überbe-
stimmung durch den hohen Organik-Gehalt der Schluff-Aggregate gerechnet werden muss. 
Die Pyritgehalte der gespülten Matrix liegen etwa eine Zehnerpotenz darunter (Tab 4.5). Der 
Organik-Gehalt des Sedimentes ist zu einem Großteil an die Schluff-Aggregate gebunden und 
zeigt in dieser Fraktion gegenüber der ungesättigten Zone vergleichbare Werte. Die Sulfat-
schwefel-Gehalte der Sedimentmatrix sind vergleichbar mit denen der ungesättigten Zone, die 
Sulfatschwefel-Gehalte der Schluff-Aggregate sind dagegen in der gesättigten Zone etwa 
doppelt so hoch. 
DGFZ Proceedings Heft 26 Dissertation Bilek 59 
4 Parameterermittlung   
Abbildung 4.2 zeigt die mit dem CS-Mat bestimmten Sulfatschwefel- und Sulfidschwefel-
Massenanteile entlang des kompletten Profiles der Kippen-Tiefbohrung B10. Es wurden Ge-
halte des Sulfatschwefels zwischen 0.01 und 0.15 Massen-% für das Gesamtsediment be-
stimmt. Diese ergeben sich aus den Sulfatschwefel-Anteilen von 0.3 - 0.4 Massen-% für die 
Schluffe mit einem absoluten Anteil von etwa 20 % am Gesamtsediment und von 0.02-0.04 
Massen-% für die Matrix (Tab 4.5) (80 % Massenanteil am Gesamtsediment (Abb 4.1)). Die 
Sulfidschwefel-Gehalte ergeben sich entsprechend. 
Tab 4.5:  Darstellung der CS-Mat-Analysen-Ergebnisse für vier Proben der gesättigten 
Zone. 
Matrix gespült in mg/kg gesättigt
Probe Canorg Corg SSulf SPy
SEN B 24-25 0 930 180 460
SEN B 26-27 0 13000 400 2100
SEN B 28-29 0 1600 200 1200
SEN B 30-31 0 900 240 720
Schluffaggregate in mg/kg gesättigt
Probe Canorg Corg SSulf SPy
SEN B 24-25U 0 170000 4000 23000
SEN B 26-27U 0 180000 3000 20000
SEN B 28-29U 0 150000 4000 20000






























Abb 4.2: Teufenprofil über die Sulfatschwefel- und die Sulfidschwefel-Gehalte an der 
Kippen-Tiefbohrung B10 in der Kippe. 
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4.1.5 Ergebnisse der sequentiellen Extraktion 
Matrix der ungesättigten Zone 
Alle Proben der Sedimentmatrix zeigen ein vergleichbares Freisetzungs-Verhalten und wer-
den daher gemeinsam diskutiert (Tab 4.6, Anhang 1.4). Generell setzt die Sedimentmatrix 
um den Faktor 5 bis 30 weniger Stoff/kg frei wie die Schluff-Aggregate, was zum einen auf 
deren deutlich geringere Mineralkorn-Oberfläche und zum anderen auf den abweichenden 
Mineralbestand (Abschnitt 4.1.2) zurückzuführen ist. Die ungespülten Sedimente 1-3 (noch 
Schluffanteile enthaltende Sedimentmatrix) zeigen gegenüber den vorher gespülten Sedimen-
ten ohne Schluffanteile demzufolge eine deutlich höhere Freisetzung aller Elemente (Anhang 
1.4). 
Eisen wird quantitativ in den Extraktionsschritten 3 bis 6 freigesetzt, wobei dies überwiegend 
erst im Gesamtaufschluss erfolgt. Dabei zeigen die gespülten Sedimente in allen Schritten 
eine deutlich geringere Freisetzung, woraus in Übereinstimmung mit den mineralogischen 
Untersuchungen geschlossen werden kann, dass die Eisen(III)-Hydroxide vor allem an die 
Schlufffraktion gebunden vorliegen. Aluminium zeigt das gleiche Freisetzungsverhalten wie 
Eisen, weist jedoch in den Extraktionsschritten 4 und 5 geringere, im Gesamtaufschluss höhe-
re Freisetzungsraten auf. 
Calcium geht, da größtenteils unspezifisch an Austauscher gebunden, im ersten Extraktions-
schritt in Lösung. Kalium tritt erst im letzten Extraktionsschritt auf, bei welchem bis auf die 
Primärminerale alle Strukturen aufgelöst werden.  
Schwefel wird mit Ausnahme der Probe SEN S 9.6 jeweils nur in geringen Mengen (< 1 
mmol/kg) freigesetzt. 
Tab 4.6:  Darstellung der Ergebnisse der sequentiellen Extraktion für vier Proben der 
ungesättigten Zone. Angegeben ist jeweils deren Mittelwert. 
Freigesetzte Stoffmenge unges. Fe(TOT) Al(TOT) Ca(TOT) Mg(TOT) Na(TOT) K(TOT) Si(TOT) S(TOT)
Schritt Mittelwert Matrix gespült mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg
1 Austauscher- und Porenwasser-gebunden 0.6 0.9 3.1 0.3 0.5 0.3 0.7 0.5
2 Mn-Oxide bzw. spezifisch adsorb. Spezies 1.0 0.1 0.3 0.0 0.0 0.0 0.2 0.0
3 Organisch gebunden 6.8 7.1 0.6 0.5 0.9 0.5 10.2 1.6
4 An schlecht kristalline Fe-Oxide gebunden 4.7 2.5 0.2 0.0 0.4 0.1 1.7 0.1
5 An gut kristalline Oxide gebunden 1.6 1.0 0.0 0.2 0.0 0.1 0.8 0.1
6 Schwermetallaufschluss 10.5 47.1 1.9 5.7 1.3 4.2 6.8 0.7
Summe 25.2 58.7 6.0 6.7 3.2 5.2 20.4 3.0
Freigesetzte Stoffmenge unges. Fe(TOT) Al(TOT) Ca(TOT) Mg(TOT) Na(TOT) K(TOT) Si(TOT) S(TOT)
Schritt Mittelwert Schluffe mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg
1 Austauscher- und Porenwasser-gebunden 5.2 n.b. 36.3 3.7 3.5 1.7 7.1 3.6
2 Mn-Oxide bzw. spezifisch adsorb. Spezies 7.3 1.2 3.2 0.2 0.2 0.1 0.7 1.6
3 Organisch gebunden 139.5 68.2 2.9 4.2 5.3 5.2 85.8 39.4
4 An schlecht kristalline Fe-Oxide gebunden 85.5 19.3 1.0 0.0 2.3 0.6 13.4 1.0
5 An gut kristalline Oxide gebunden 13.5 6.2 0.3 1.4 0.1 0.6 4.4 0.9
6 Schwermetallaufschluss 109.4 699.1 8.3 58.7 8.3 47.2 25.3 11.2
Summe 360.3 793.9 51.9 68.1 19.6 55.3 136.8 57.7  
Schluffe in der ungesättigten Zone 
Die Eisen-Freisetzung aus den Schluff-Aggregaten der ungesättigten Zone erfolgt hauptsäch-
lich in den Extraktionsschritten 3 bis 6, wobei der Hauptteil organisch gebunden vorliegt bzw. 
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im Schwermetallaufschluss freigesetzt wird (Tab 4.6). Aluminium zeigt ein ähnliches Frei-
setzungsmuster wie Eisen, wobei im letzten Extraktionsschritt fast 90 % des gesamten Alu-
miniums freigesetzt werden. 
Calcium wird besonders stark im ersten Extraktionsschritt freigesetzt und liegt damit haupt-
sächlich austauschergebunden oder im Porenwasser vor. Kalium wird hauptsächlich im letz-
ten Extraktionsschritt freigesetzt.  
Schwefel wird in der ungesättigten Zone hauptsächlich aus der organischen Fraktion und im 
Schwermetallaufschluss freigesetzt.  
Matrix der gesättigten Zone 
Mikrobiell verfügbares Eisen (Extraktionsschritt 4) liegt in der gesättigten Zone in noch ge-
ringeren Mengen vor, als in der Matrix der ungesättigten Zone. Ob dieser Unterschied vor 
dem Hintergrund der großen Streuung und der geringen Probenanzahl signifikant ist, ist nicht 
festzustellen. Die größte Freisetzung von Eisen erfolgt auch hier erst im letzten Extraktions-
schritt (Tab 4.7). Aluminium zeigt bei insgesamt erhöhten Werten in allen Schritten das glei-
che Freisetzungsverhalten wie Eisen. Die Werte sind mit denen der ungesättigten Zone ver-
gleichbar, jedoch ist der freigesetzte Aluminium-Massenanteil in den Schritten 4 und 5 relativ 
erhöht.  
Natrium, Calcium und Magnesium zeigen mit der ungesättigten Zone vergleichbare Werte. 
Die freigesetzte Stoffmenge von ca. 1.3 mmol/kg (= 2.6 meq/kg) Ca(TOT) sowie die ca. 3.0 
mmol/kg (= 3.0 meq/kg) K(TOT) entsprechen den geringen in Tabelle 4.2 bestimmten Aus-
tauscherkapazitäten der sandigen Matrix. Kalium zeigt gegenüber der ungesättigten Zone 
eine leichte Anreicherung, die hauptsächlich auf eine Zunahme der austauschergebundenen 
Kaliummasse zurückzuführen ist. Silizium wird gegenüber der ungesättigten Zone in leicht 
erhöhten Konzentrationen freigesetzt.  
Schwefel zeigt im Schwermetallaufschluss eine deutlich erhöhte Freisetzung.  
Tab 4.7:  Darstellung der Ergebnisse der sequentiellen Extraktion für vier Proben der 
gesättigten Zone. Angegeben ist jeweils deren Mittelwert. 
Freigesetzte Stoffmenge gesätt. Fe(TOT) Al(TOT) Ca(TOT) Mg(TOT) Na(TOT) K(TOT) Si(TOT) S(TOT)
Mittelwert Matrix gespült mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg
Austauscher- und Porenwasser-gebunden 1.0 1.1 1.2 0.5 0.0 3.0 3.3 2.3
Mn-Oxide bzw. spezifisch adsorb. Spezies 1.3 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.6 0.6
Organisch gebunden 1.8 9.3 0.2 0.1 0.0 0.0 3.4 0.1
An schlecht kristalline Fe-Oxide gebunden 0.8 4.9 0.0 0.0 0.0 0.0 2.1 0.1
An gut kristalline Oxide gebunden 1.1 5.5 0.2 0.6 0.0 0.0 8.5 0.1
Schwermetallaufschluss 15.5 30.9 1.9 2.7 1.9 6.4 11.6 22.5
Summe 21.4 51.7 3.5 3.9 1.9 9.4 29.5 25.6
Freigesetzte Stoffmenge gesätt. Fe(TOT) Al(TOT) Ca(TOT) Mg(TOT) Na(TOT) K(TOT) Si(TOT) S(TOT)
Mittelwert Schluffe mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg
Austauscher- und Porenwasser-gebunden 10.9 9.2 71.5 12.4 0.0 6.6 4.5 22.8
Mn-Oxide bzw. spezifisch adsorb. Spezies 10.7 1.2 8.1 1.2 0.0 0.0 0.9 3.4
Organisch gebunden 80.2 39.8 1.3 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0
An schlecht kristalline Fe-Oxide gebunden 25.9 58.6 0.5 0.2 0.5 0.0 3.3 0.8
An gut kristalline Oxide gebunden 4.8 42.6 0.3 1.4 0.0 0.0 0.0 0.0
Schwermetallaufschluss 381.0 1469.7 1.8 75.8 0.0 90.4 11.3 580.9
Summe 513.5 1621.1 83.4 91.2 0.6 97.0 20.0 607.9  
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Schluffe in der gesättigten Zone 
Die Schluffe der gesättigten Zone weisen die selben Charakteristika auf wie die Schluffe der 
ungesättigten Zone (Tab 4.7). Sie unterscheiden sich jedoch 
• durch ihre insgesamt noch etwas größere Stofffreisetzung bei allen Elementen (Faktor 
1.5-2),  
• durch den deutlich höheren Eisen-Anteil (70 %) am gesamten freigesetzten Eisen, der 
im Schwermetall-Aufschluss freigesetzt wird und  
• durch den gegenüber der ungesättigten Zone vermehrt im ersten Extraktionsschritt und 
besonders im Schwermetallaufschluss freigesetzten Schwefel.  
4.1.6 Interpretation der Untersuchungsergebnisse 
Der im ersten Extraktionsschritt aus den Schluff-Aggregaten der gesättigten Zone freigesetzte 
Schwefel würde, läge er im Porenwasser der Schluff-Aggregate als Sulfat gelöst vor, eine 
dreifach höhere Konzentration aufweisen als das umgebende strömende Porenwasser der Mat-
rix. Selbst bei einer sehr konservativen überschlägigen Abschätzung wäre dieser Konzen-
trationsunterschied innerhalb eines Jahres durch Diffusion nicht mehr nachzuweisen (Tab 
4.8). Der an Metallhydroxide sorbierbare Schwefel-Anteil wird erst im zweiten Extraktions-
schritt gelöst, wie eine sequentielle Extraktion natürlicher Hydroxide zeigte (Bilek & Werner, 
2003). Mögliche Eisen- bzw.- Aluminium-Hydoxi-Sulfate wie Melanterit oder Rozenit sind 
jedoch trotz hoher Fe(II)- und Sulfat-Konzentrationen deutlich untersättigt. Damit bleibt die 
Charakterisierung der Bindungsform des im ersten Schritt extrahierbaren Schwefels zunächst 
unklar. 
Tab 4.8:  Abschätzung des diffusiven Stoffaustrages von Sulfat aus den Schluff-
Aggregaten. Für die Bestimmung des molekularen Diffusionskoeffizienten 
wurde für die Schluff-Aggregate eine Tortuosität von 0.2, ein elektromolekula-
rer Retardationsfaktor von 0.2 und ein Porenvolumen von 0.5 angenommen. 
molekularer Diffusionskoeffizient 2E-11 m /s
Schluff-Aggregatdurchmesser 5 cm
Konzentration im Inneren 22.8 mmol/kg
Porenraum im Schluff 50 %
vollständiger Austrag nach 1.0 a
2
 
Die im Schwermetall-Aufschluss aus den Sedimenten der gesättigten Zone freigesetzte 
Schwefel-Masse ist geringer als die im CS-Mat-Aufschluss bestimmte Sulfidschwefel-Menge 
(Tab 4.9). Dies liegt zumindest im Falle der Schluff-Aggregate vermutlich an der  Über-
schätzung der Sulfid-Menge bei hohen Organik-Gehalten bei dieser Analyse-Methode. Damit 
kann davon ausgegangen werden, dass es sich bei der im sechsten Extraktionsschritt freige-
setzten Schwefel-Menge aus der gesättigten Zone zum Großteil um Sulfidschwefel handelt. 
Dies bedeutet wiederum, dass die in gut kristallinen Hydroxiden an der Sedimentmatrix ge-
bundene Eisen-Masse in der gesättigten Zone deutlich geringer ist als in der ungesättigten 
Zone (Abb 4.3). In den Schluff-Aggregaten sind diese Fraktionen etwa gleich groß (etwa 100 
mmol/kg) (Abb 4.4). 
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Tab 4.9:  Vergleich der Ergebnisse der CS-Mat-Untersuchungen und der sequentiellen 
Extraktion für die Matrix und die Schluff-Aggregate. 
ungesättigte Zone gesättigte Zone
Seq. Extraktion CS-Mat-Analyse Seq. Extraktion CS-Mat-Analyse
Sorganikgeb. SSMA SSulf SPy SSMA SSulf SPy
Probe [mmol/kg] [mmol/kg] [mmol/kg] [mmol/kg] Probe [mmol/kg] [mmol/kg] [mmol/kg]
SEN S8 0.4 1.1 4.8 2.0 SEN B 24-25 13.9 5.6 14.4
SEN S10 5.4 1.2 14.4 29.4 SEN B 26-27 21.9 12.5 65.6
SEN S24 0.4 0.3 7.5 5.9 SEN B 28-29 31.6 6.3 37.5
SEN S25 0.2 0.3 4.7 3.1 SEN B 30-31 n.b. 7.5 22.5
Seq. Extraktion CS-Mat-Analyse Seq. Extraktion CS-Mat-Analyse
Sorganikgeb. SSMA SSulf SPy SSMA SSulf SPy
Probe [mmol/kg] [mmol/kg] [mmol/kg] [mmol/kg] Probe [mmol/kg] [mmol/kg] [mmol/kg]
SEN S8U 2.6 8.2 23.1 11.3 SEN B 24-25U 598.1 125.0 718.8
SEN S10U 74.3 18.2 46.9 143.8 SEN B 26-27U 524.0 93.8 625.0
SEN S24U 43.8 10.0 43.8 134.4 SEN B 28-29U 528.7 125.0 625.0
SEN S25U 36.8 8.4 34.4 137.5 SEN B 30-31U 673.0 93.8 812.5





















































Abb 4.3: Gegenüberstellung der Eisenbindung in den einzelnen durch die sequentielle 
Extraktion aufgeschlossenen Fraktionen für die sandige Sedimentmatrix. 
Der Anteil des als Sulfatschwefel mit dem CS-Mat bestimmten Schwefels könnte als Sulfat in 
Hydroxiden gebunden gewesen sein oder als Gips vorgelegen haben. Die mineralogischen 
Untersuchungen haben in den Proben SEN B 34-35 und SEN B 48-49 jeweils Spuren von 
Gips nachgewiesen. Jedoch zeigen sie auch einen gewissen Sulfat-Gehalt in den Hydroxid-
Krusten aus der ungesättigten Zone. Eine Unterscheidung zwischen Eisen-Sulfaten und Gips 
ist auch im Vergleich mit dem CS-Mat-Ergebnissen nicht möglich, da nach Wisotzky (1994) 
der Schwefel z.B. aus FeSO4 wie auch Gips erst über 550oC in die Gasphase übergeht. Eine 
Freisetzung aus Gips muss wegen der durchweg geringen freigesetzten Calcium-Massen je-
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doch als gering eingeschätzt werden. Der mit dem CS-Mat bestimmte Sulfatschwefel-Anteil 
ist für alle Proben größer als die entsprechende kummulative Ca-Freisetzung in den Extrak-












































Abb 4.4: Gegenüberstellung der Eisenbindung in den einzelnen durch die sequentielle 
Extraktion aufgeschlossenen Fraktionen für die Schluff-Aggregate. 
Der bioverfügbare Anteil von Eisen (Extraktionsschritt 4) ist besonders an der sandigen Mat-
rix aber auch in den Schluff-Aggregaten im Gegensatz zu dem in schwer löslichen Bindungs-
formen gebundenen Eisen gering (Abb 4.3 und 4.4 sowie Tab 4.6 und 4.7). Dabei zeigt die 
gesättigte Zone eine deutliche Verarmung des bioverfügbaren Eisens beider Sediment-
Kompartimente gegenüber der ungesättigten Zone. Dies legt eine bereits teilweise abgelaufe-
ne reduktive Rücklösung von bioverfügbarem Eisen in der gesättigten Zone nahe.  
Wie Vergleichsuntersuchungen zeigten, entsprechen die im ersten Extraktionsschritt freige-
setzten Konzentrationen den bei der Bestimmung der Kationenaustauschkapazität freigesetz-
ten Stoffmengen (Tab 4.3). Calcium liegt damit hauptsächlich in den Schluff-Aggregaten 
austauscher-gebunden vor. Der bei der sequentiellen Extraktion extrahierte Calcium-
Massenanteil (71 mmol/kg, Mittelw.) entspricht 142 meq/kg (Tab 4.7) und ist damit etwas 
größer als der bei der KAKeff-Bestimmung freigesetzte Massenanteil. Entsprechendes gilt für 
Kalium. Die Menge des möglicherweise im Porenwasser des Schluff-Aggregates befindlichen 
Calciums ist bei einem angenommenen Porenwasservolumen von 50 %, einer Sedimentdichte 
von 1.8 g/cm3 und einer kippentypischen Konzentration von 12 mmol/l mit 2.3 mmol/kg da-
gegen als gering anzunehmen. 
Dieser Stoffpool steht über den Diffusionsprozess zwischen immobiler und mobiler Zone mit 
dem strömenden Grundwasser in Verbindung. Weiterhin liegt Calcium als Gips gebunden 
vor. Die CS-Mat Untersuchungen (Abschnitt 4.1.4) ergaben in Übereinstimmung mit den 
Ergebnissen der Vorfelderkundungen keine Hinweise auf Karbonate.  
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Möglicherweise stammt ein Teil des aus der Sedimentmatrix im 6. Extraktionsschritt freige-
setzten Kaliums aus Orthoklas (KAlSi3O8), der aufgrund seiner relativen Verwitterungsstabi-
lität den Hauptteil der Feldspäte in der Matrix der Sedimente ausmacht. Möglich ist auch die 
Kalium-Freisetzung aus den Zwischenschichten des Illites, von wo diese beispielsweise durch 
Protonen verdrängt werden. Illit wurde durch die mineralogischen Untersuchungen (Ab-
schnitt 4.1.2) jedoch nur für die gesättigte Zone nachgewiesen.  
Geht man von der in Abschnitt 4.3.3 bestimmten Feldspat-Verwitterungs-Rate von 3·10-14 
mol/(gFsp·s) aus, so werden in 30 Jahren Kippenstandzeit lediglich 0.85 mmolFsp/kgSed umge-
setzt (Tab 4.10). Die theoretisch damit verbundene erhöhte Bindung von Alkalikationen, Alu-
minium oder Silizium in Form von Sekundärmineralien kann vor dem Hintergrund der abso-
luten freigesetzten Massen nicht nachgewiesen werden. Daher kann die Konzentrationserhö-
hung des Kaliums, des Siliziums und des Aluminiums (4. u. 5. Extraktionsschritt) in der ge-
sättigten Zone gegenüber der ungesättigten Zone nicht mit Sicherheit auf die erfolgte Silikat-
Verwitterung zurückgeführt werden. 
Tab 4.10: Abschätzung der durch Feldspat-Verwitterung freigesetzten Stoffmenge. 
Stofffreisetzung durch Feldspat-Verwitterung Fsp-Anteil (Vorrat) 647 mmolfsp/l
gesamter Porenraum Matrix 30 % Verwitterungsrate 3E-14 molFsp/(gFsp*s)
Trockenrohdichte 1.8 kg/l Verwitterungsdauer 30 a
Sediment/Porenvolumen-Verh. 6 kg/l Umsatz bis heute 28.40 mmolFsp/kgfsp
Fsp-Massenanteil 3 Massen-% entspricht 5.11 mmolFsp/l
Molare Masse 0.278 kg/molFsp Stofffreisetzung bis heute 0.85 mmolFsp/kgsed  
Schluff-Aggregate sind aufgrund ihres hohen reaktiven Stoffpotentials entscheidend für die 
Stoffbilanz. Der Stofftransport in ihrem Inneren kann aufgrund fehlender hydraulischer Gra-
dienten nur diffusiv erfolgen. Sie sind ein bedeutender C-Speicher im Aquifer, über dessen 
Reaktivität (mikrobielle Verfügbarkeit) jedoch zunächst nichts ausgesagt werden kann. Eisen 
scheint innerhalb der Schluff-Aggregate in großem Umfang an die organische Substanz zu 
sorbieren, womit diese einen entscheidenden Stoffspeicher für Eisen darstellen. Schluff-
Aggregate weisen auch in der ungesättigten Zone noch geringe Mengen von Pyrit auf. Sie 
stellen für das Sickerwasser daher eine potentielle Schwefel- und Eisenquelle dar, wenn mit 
ihm Oxidationsmittel (O2, Fe(III)) in den Untergrund gelangen. Da die Schluff-Aggregate der 
ungesättigten Zone durchweg eine geringere Sulfid-Konzentration zeigen als die Schluff-
Aggregate der gesättigten Zone (Tab 4.6 und 4.7) kann auf eine gewisse Oxidation des Pyri-
tes in der ungesättigten Zone geschlossen werden. Vermutlich führt dieser Prozess zur Bil-
dung der in der ungesättigten Zone beobachteten sulfatreichen Eisenhydroxid-Krusten auf der 
Oberfläche der Schluff-Aggregate (Abschnitt 3.2.1). Da die Sedimente nahe der Kippenober-
fläche z.T. auch quartär sein dürften (Abschnitt 3.1.1) könnten die angetroffenen Schluff-
Aggregate auch quartären Ursprungs sein oder bereits während der pleistozänen Umlagerung 
der tertiären Sedimente teiloxidiert worden sein und von daher geringere Sulfid-Gehalte auf-
weisen. 
Wegen des kontinuierlichen Überganges der Schluff-Aggregate in die in der Matrix dispers 
verteilte Schluff-Fraktion wird davon ausgegangen, dass diese die gleichen geochemischen 
Eigenschaften hat wie die der separaten Analyse zugänglichen Schluff-Aggregate. Lediglich 
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mögliche Wechselwirkungen mit dem mobilen Porenwasser sind aufgrund geringer Distanzen 
weniger diffusions-kontrolliert. 
Illit und Kaolinit scheinen gemäß den mineralogischen Befunden in den gesättigten Sedi-
menten gegenüber den ungesättigten Sedimenten häufiger zu sein. Möglicherweise erfolgt 
ihre Bildung durch die in der gesättigten Zone ablaufende Primärsilikat-Verwitterung. 
4.2 Charakterisierung der Grundwasser-Beschaffenheit 
4.2.1 Multi-Level-Beprobungen der GWMSt B10  
Tabelle 4.11 zeigt eine Auswahl verschiedener Analysen von Kippengrundwässern (Grüne-
wald, 1997), die aus dem Nordraum des Senftenberger Sees stammen. Diese hoch aufminera-
lisierten Wässer zeigen die typischen hohen Eisen-Gehalte, schwach saure pH-Werte und ho-
he Calcium- und Sulfat-Konzentrationen. Die Wässer sind durchgehend anoxisch, zeigen aber 
keine analytisch nachweisbare Sulfid-Konzentration und niedrige DOC-Werte. Die angegebe-
nen Sättigungsindizes wurden unter Verwendung der Standard-PHREEQC-Datenbasis und 
nach Korrektur des Ladungsbilanzfehlers mit Sulfat errechnet. 
Tab 4.11:  Auswahl an verschiedenen Analysen der Kippengrundwasserbeschaffenheit im 
Nordraum des Senftenberger Sees. 
Kippenwasserbeschaffenheiten Fe(TOT) Fe(II) Fe(III) Mn(TOT) Al(TOT) Ca(TOT) Mg(TOT) Na(TOT) K(TOT)
GWMSt Lage mmol/l mmol/l mmol/l mmol/l mmol/l mmol/l mmol/l mmol/l mmol/l
GP Koschen/ Außenkippe West 1.77 1.70 0.073 0.020 0.072 25.95 3.21 0.43 0.25
214 Koschen/ Außenkippe West 5.59 5.41 0.179 0.025 0.087 7.04 0.99 1.00 0.27
SE 53 Sedlitz/ S-Außenkippe Ost 1.24 1.18 0.057 0.049 0.001 11.00 1.95 1.00 0.24
1778 Sedlitz/ S-Außenkippe Ost 4.58 3.81 0.770 0.050 0.964 6.39 1.97 2.08 0.16
454 Sedlitz/ S-Außenkippe Ost 0.19 0.18 0.014 0.045 0.191 5.19 1.93 1.60 0.28
437 Sedlitz/ S-Außenkippe West 4.96 4.83 0.125 0.062 0.013 19.56 5.59 0.60 0.30
367 Sedlitz/ S-Außenkippe West 22.24 21.13 1.110 0.335 0.003 12.97 8.56 0.76 0.47
3911 Sedlitz/ Außenkippe West 2.58 2.36 0.215 0.066 0.025 23.98 5.18 0.75 0.50
Si(TOT) Cl(TOT) Sulfat TIC pH Eh (H2) LF O2 H2S DOC
GWMSt mmol/l mmol/l mmol/l mmol/l mV µS/cm mmol/l mmol/l mg/l
GP 1.36 1.01 30.98 5.46 4.40 426.0 3300 0.000 0 9.3
214 1.38 0.90 13.93 2.06 4.40 391.0 2080 0.000 Spuren 53.4
SE 53 0.33 0.56 10.60 9.58 6.90 268.0 2080 0.028 Spuren 10.5
1778 1.13 0.65 15.17 8.92 4.05 157.0 1964 0.016 0 0
454 1.06 1.07 8.06 0.47 4.72 0.0 1336 0.013 0 7.6
437 0.43 0.87 28.55 8.33 6.00 193.0 3030 0.000 0 8
367 0.71 0.29 43.96 3.75 5.40 292.6 2400 0.044 Spuren 0
3911 0.00 1.02 31.95 15.83 5.78 34.0 3190 0.004 0 3.2
Sättigungsindizes
GWMSt Gips SiO2(a) Calced. Kaolinit Illit Gibbsit Albit Orthokl.
GP 0.29 -0.14 0.70 1.70 -2.96 -0.69 -4.89 -2.57
214 -0.36 -0.14 0.70 2.35 -2.27 -0.37 -4.17 -2.17
SE 53 -0.28 -0.76 0.08 4.91 2.74 1.53 -1.62 0.33
1778 -0.39 -0.23 0.61 2.13 -3.06 -0.38 -4.48 -3.02
454 -0.57 -0.26 0.58 5.02 1.14 1.09 -2.52 -0.71
437 0.15 -0.64 0.20 7.49 4.98 2.70 -1.24 1.02
367 0.03 -0.42 0.42 3.97 0.67 0.73 -3.07 -0.73
3911 n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. n.b.  
Die an der Multilevel-Messtelle B10 gewonnenen Wasseranalysen stellen damit ein typisches 
Kippengrundwasser dar, wobei besonders hohe Eisen-Gehalte auftreten (Abb 4.5 bis 4.8). 
Die Beschaffenheit zeigt eine deutliche vertikale Zonierung. Sowohl die Calcium- und TIC-
Konzentration als auch die Eisen- und Sulfat-Konzentration korrelieren jeweils im gesamten 
Profil des B10. Nur in den obersten 15 m kommt es zu einer Abnahme des TIC gegenüber 
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Calcium, was auf die Ausgasung des TIC in die Bodenluft zurückzuführen sein kann. Dabei 
entspricht das Ca/TIC-Verhältnis der Stöchiometrie des Karbonates, das Fe(TOT)/Sulfat-
Verhältnis entspricht dem des Pyrit. Die Calcium- und die Sulfat-Konzentration führen dabei 
im oberen Teil des Profiles zu einer rechnerischen Gips-Sättigung (Abb 4.7), die auch in eini-
gen anderen Kippengrundwässern zu beobachten ist (Tab 4.11). Der pH-Wert nimmt mit der 










0 2 4 6 8 10 12





























0 5 10 15 20 25

















Abb 4.6: Teufenprofil über den Fe(II)- und den Sulfat-Gehalt an der GWMSt B10 in der 
Kippe. Die Sulfat-Konzentration wurde dabei halbiert um ihre stöchiometri-
sche Beziehung zur Fe(II)-Konzentration sichtbar zu machen. 
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Abb 4.7: Teufenprofil über den Calcium-, den Sulfat-Gehalt und den Sättigungsindex 
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Abb 4.8: Teufenprofil des pH-Wertes und des Standard-Redox-Potentials an der 
GWMSt B10 in der Kippe.  
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Ein Szenario, welches zu der deutlich vertikalen Zonierung des Beschaffenheits-Profiles ge-
führt haben könnte, soll im Folgenden diskutiert werden.  
Die Kippe im Bereich der GWMSt B10 wurde in den Jahren um 1938 bis 1940 über eine För-
derbrücke geschüttet. Für deren sicheren Stand wird in der Regel eine Vorkippe geschüttet, in 
welche oft hydraulisch gut durchlässiges Material aus dem Abtrag des quartären Deckgebir-
ges verkippt wurde (Berger, 2000). Die Basis der Kippe könnte also im wesentlichen aus sul-
fidfreiem, gut durchlässigem Material bestehen. Darauf erfolgte der Aufbau der Förderbrü-
ckenkippe mit der Einarbeitung der sulfidhaltigen, tertiären, schluffig-tonigen Kohlebegleiter 
bis in eine Höhe von 95-100 mNN. Dann erfolgte die Abdeckung mit Pflugkippen mit einer 
Mächtigkeit zwischen 5 und 10 Metern. Dieses Material ist meist pleistozänen (sulfidarmen) 
Ursprungs und stammt aus dem Vorschnitt des Brückenfeldes. Dieses Gebiet wurde erst nach 
1961 aufgeschlossen. Damit lag die Abraumförderbrückenkippe des Südfeldes mit überwie-
gend tertiärem Material möglicherweise mehrere Jahre ungeschützt und es könnte zu einer 
oberflächennahen Verwitterung der ursprünglich vorhandenen Sulfide und der Verlagerung 
der Verwitterungsprodukte in die Tiefe gekommen sein, wie sie von Berger (2000) für subre-
zente Kippenoberflächen beschrieben wird. Dies könnte die geringen Eisensulfid-Gehalte in 
den obersten 10 Metern der Förderbrückenkippe erklären (Abb 4.2). Sulfid-Gehalte über 0.5 
Massen-% sind erst ab 85 mNN anzutreffen.  
An der ursprünglich freiliegenden Oberfläche der Förderbrücken-Kippe erfolgte eine starke 
Verwitterung von Primär-Silikaten in Folge der starken Versauerung und damit einem An-
steigen auch der Calcium-, Magnesium-, Kalium- und Natrium-Konzentrationen. An der Kip-
penbasis trat diese Versauerung aufgrund geringer Sulfid-Gehalte und früher Aufsättigung nur 
in geringem Maße auf: Die Konzentrationen der Alkali- und Erdalkali-Metalle nehmen in 
diesem Bereich wieder deutlich ab. Dass diese Konzentrationsunterschiede noch heute bei 
pH-Werten über 4.5 im gesamten Profil zu beobachten sind, weist auf einen geringen vertika-
len Stofftransport hin. Dieser kann in den Kippen nicht durch Anisotropie, sondern nur durch 
geringe Strömungsgeschwindigkeiten und damit geringe transversale Dispersion begründet 
werden. 
Die Abnahme der Konzentrationen in den obersten 15 Metern der Kippe ist neben den gerin-
geren Stoffpotentialen der quartären Deckschichten vermutlich auch auf den vertikalen Zu-
strom von Sickerwasser zurückzuführen. Dieser kann in erster Näherung als plug-flow be-
trachtet werden. Er führt dann zu einer Überschichtung des ursprünglich an der Oberfläche 
durch die Verwitterungsprozesse hoch aufmineralisierten Grundwassers mit Sickerwasser. 
Mit einer Annahme der jährlichen Grundwasserneubildung von 100 mm und einem auffüllba-
ren Porenraum von 20 % ergibt sich nach 30 Jahren die beobachtete Eindringtiefe der Front 
von etwa 15 m (Tab 4.12, Abb 4.5 bis 4.8). Auch pH- und pe-Wert spiegeln wahrscheinlich 
den Zustrom von Sickerwasser wieder. Die Abnahme der Aluminium-Konzentration folgt 
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Tab 4.12:  Abschätzung der Eindringtiefe des durch die Grundwasserneubildung entstan-
denen Kippengrundwassers.  
Stromrate 100 mm/a
auffüllbarer Porenraum 20 %
Abstandsgeschwindigkeit 1.6E-08 m/s
Kippenalter 30 a
Eindringtiefe nach 30 Jahren 15 m  
4.2.2 Mögliche Redox-Reaktionen in der Kippe 
Abbildung 2.2 zeigt mögliche Elektronenübergänge zwischen den in der Kippe relevanten 
redox-sensitiven Spezies Eisen, Schwefel und Kohlenstoff. Es wird davon ausgegangen, dass 
kein Sauerstoffeintrag in die Kippe erfolgt. Das zuströmende Grundwasser der quartären Rin-
ne ist sauerstofffrei, wie entsprechende Beprobungen zeigen. Auch der Eintrag von Oxidati-
onsmitteln über die Grundwasseroberfläche des Kippengrundwasserleiters wird nicht als 
wahrscheinlich angesehen, da die ungesättigte Zone der quartären Rinne im Vergleich zur 
ungesättigten Zone der quartären Rinne reich an reaktivem organischem Material ist (Nitzsche 
et al. 1999) und Sulfide enthält, welche bereits dort zu einer vollständigen Zehrung des einga-
senden atmosphärischen Sauerstoffes führen sollten.  
Für die Prognose der zukünftigen Beschaffenheit ist zunächst die Reaktionsrichtung der in 
Abbildung 2.2 dargestellten Redox-Reaktionen und Elektronenübergänge bedeutsam.  
Redox-Paar Fe(II)/Fe(III) 
Aus der Differenz von Fe(TOT) und Fe(II) (Tab 4.11) kann die Fe(III)-Konzentration der 
Kippengrundwässer mit etwa 1 mmol/l bei starker Streuung abgeleitet werden. Jedoch sollte 
die Fe(III)-Konzentration bei den kippentypischen pH-Werten über 4.5 und den gemessenen 
Redox-Potentialen um etliche Zehnerpotenzen geringer sein. Es wird daher davon ausgegan-
gen, dass dreiwertiges Eisen im Kippengrundwasser in Form von kolloidalen Fe(III)-
Hydroxiden oder metallorganischen Komplexen vorliegt. Diese werden zwar während der 
Probenvorbereitung durch Ansäuerung aufgeschlossen und mitbestimmt, nehmen jedoch an 
der Speziierung in Lösung kaum teil. Berechnet man das Redox-Potential unter Annahme der 
an der GWMSt B10 gemessenen Konzentrationen für die beiden Eisen-Spezies, so erhält man 
deutlich zu hohe Werte gegenüber den gemessenen Redox-Potentialen. Damit scheint kolloi-
dales oder als Komplex transportiertes Fe(III) zumindest bezüglich der Redox-Elektrode rela-
tiv inert zu sein. Seine Fähigkeit als Elektronendonator zu dienen, erscheint daher als gering. 
Die Menge von bioverfügbaren Eisenhydroxiden (löslich mit Oxalsäure) in jungen Sedimen-
ten wird von Chapelle und McMahon (1991) mit der Größenordnung von 100-500 mmol/kg 
angegeben. Canfield (1989) bestimmte für ein eisenarmes marines Sediment etwa 18 
mmol/kg „reaktives“ (oxalatlösliches) Eisen, für ein eisenreiches Sediment etwa 140 
mmol/kg. Nach Phillips und Lovley (1987) findet bereits in Aquiferen mit Konzentrationen 
unter 100 mmol/kg bioverfügbaren Eisenhydroxiden eine Sulfat-Reduktion statt. Dies deutet 
darauf hin, dass in den untersuchten Kippensedimenten der gesättigten Zone mit bioverfügba-
ren Eisen-Anteilen von weniger als 2 mmol/kg in der Matrix (Abb 3.30) der Großteil des bio-
verfügbaren Eisens bereits reduziert worden (oder nie entstanden) ist und Fe(III)-Hydroxide 
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kein bedeutender Elektronenakzeptor mehr sind bzw. deren Reduktion mit sehr geringen Ra-
ten abläuft. Damit stehen Sulfat-Reduzierer nicht in Konkurrenz mit Eisen-Reduzierern um 
Elektronendonatoren (Abschnitt 2.2.1).  
Auch die Koexistenz der wenigen vorhandenen Fe(III)-Hydroxide mit Eisensulfiden sowohl 
in der sandigen Matrix als auch in den Schluff-Aggregaten deutet auf die weitgehende I-
nertheit sowohl der verbleibenden Fe(III)-Hydroxide als auch der Sulfide hin. Diese Koexis-
tenz ist mit einem Gleichgewichts-Ansatz thermodynamisch nicht begründbar, da beide Fest-
phasen über das Fe(II)/Fe(III)-Redox-Gleichgewicht gekoppelt sind. Canfield (1989) be-
schreibt diese Koexistenz auch für marine Sedimente. Dies deckt sich mit den Beobachtungen 
von Wisotzky (2000), wonach der in den Kippen verbliebene Pyrit keinerlei Auswirkungen 
auf das dort messbare Redox-Potential hat. 
Auch in den Schluff-Aggregaten stellen die bioverfügbaren Eisenhydroxide mit etwa 30 
mmol/kg im Vergleich zu den Sulfiden mit etwa 300 mmol/kg einen deutlich geringeren 
Stoffpool dar (Abb 4.4, Tab 4.7). Berücksichtigt man, dass für die Oxidation von 1 Mol Pyrit 
14 Mol Fe(III) reduziert werden müssen, so ist das zur Verfügung stehende Oxidationspoten-
tial in den Schluff-Aggregaten heute zu vernachlässigen und es ist nicht mit einer relevanten 
Pyritoxidation zu rechnen. Für heutige Bedingungen muss daher von einer Nicht-
Verfügbarkeit von Fe(III)-Hydroxiden in der gesättigten Zone sowohl in der Matrix als auch 
in den Schluff-Aggregaten ausgegangen werden. 
Redox-Paar Sulfatgelöst/Eisensulfid 
Sulfid-Oxidation 
Der feststoffgebundene Schwefel in der gesättigten Kippe wird von den Eisensulfiden domi-
niert. Deren prozentualer Massenanteil korreliert mit dem feststoffgebundenen Sulfatschwefel 
und dem im Porenwasser gelösten Sulfat (Abb 4.2), was die Eisensulfide als Quelle für beide 
Sulfat-Reservoire wahrscheinlich werden lässt. Damit scheint die Porenwasserbeschaffenheit 
im Bohrprofil direkt von der Feststoffbeschaffenheit bestimmt zu werden.  
Den einzigen Elektronenakzeptor für eine Sulfid-Oxidation stellen die sich lösenden Fe(III)-
Hydroxide dar, welche jedoch als relativ inert eingestuft wurden. Selbst bei Bereitstellung von 
Fe(III) durch die Lösung von Hydroxiden ist zunächst eine Reaktion mit der in hohen Kon-
zentrationen vorhandenen organischen Substanz zu erwarten (Abschnitt 2.2.1). Damit ist 
nicht von einer heute noch stattfindenden Sulfid-Oxidation auszugehen und es verbleiben drei 
Erklärungs-Möglichkeiten für die hohen, in der freien Porenlösung gemessenen Sulfat-
Konzentrationen: 
1. diffusive Sulfat-Nachlieferung aus den Schluff-Aggregaten  
2. Gipslösung im Gleichgewicht mit dem Porenwasser 
3. sehr geringe Stromraten 
Zu 1: Eine Abschätzung zeigt, dass die heute gemessene Sulfat-Konzentration durch die 
Freisetzung allen in den Schluff-Aggregaten gespeicherten Sulfates (Tab 4.7, Extraktions-
schritt 1) für etwa einen Porenvolumen-Austausch konstant gehalten werden könnte. Zudem 
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kann abgeschätzt werden, dass Sulfat, wenn es denn im immobilen Porenwasser der Schluff-
Aggregate vorläge, bereits durch Diffusion aus diesen ausgetragen worden wäre (Tab 4.8). 
Zu 2: Wäre Gipslösung der dominante, die Sulfat-Konzentration bestimmende Prozess, so 
sollte diese nach dem Austausch mehrerer Porenvolumen mit der Calcium-Konzentration kor-
relieren, was nicht der Fall ist (Abb 4.7). Gips ist im Bereich der maximalen Konzentrationen 
zudem gerade gesättigt, was eine weitere Lösung im größeren Umfang nicht möglich erschei-
nen lässt.  
Zu 3:  Nur bei Annahme sehr geringer Stromraten bzw. geringer Raten der Beschaffenheits-
änderung kann die offensichtlich von der Pyritoxidation geprägte Wasserbeschaffenheit (Abb 
4.6) bei gleichzeitiger Unmöglichkeit rezenter Pyritoxidation erklärt werden. Die heutige 
Wasserbeschaffenheit entspricht damit einem Zustand ähnlich dem, der sich kurz nach Auf-
sättigung der Kippe eingestellt hat. 
Sulfid-Bildung 
Sulfid-Bildung durch Reduktion von Sulfat ist besonders in und auf den Schluff-Aggregaten 
durch den dort vorhandenen organischen Kohlenstoff ein denkbarer Prozess. Mit den meisten 
der in Abschnitt 2.2.2 angegebenen Sulfid-Bildungsraten wäre die erfolgte Sulfid-Bildung 
innerhalb der vergangenen 30 Jahre Kippenstandzeit vor dem Hintergrund von über 30 
mmol/l Sulfat nicht nachweisbar. Mit einigen der für Kippengrundwasserleiter angegebenen 
Sulfat-Reduktionsraten könnte es jedoch zu einem Verbrauch eines bedeutenden Teiles der im 
Porenwasser gespeicherten Sulfat- und Eisen-Menge kommen. Pyrit-Fällung muss jedoch mit 
dem Umsatz organischer Substanz als Elektronendonator einhergehen, was zur Erhöhung der 
TIC-Konzentration führen würde. Die deutliche Korrelation der TIC- mit der Calcium-Kon-
zentration in allen Teufen (Abb 4.5) wäre dann nicht mehr wahrscheinlich. 
Nach Beobachtungen von Chapelle und Lovley (1990) ist die mikrobielle Aktivität in tonig-
schluffigen Sedimenten gering, da die Mikroorganismen aufgrund ihrer Zellgrößen von 0.5-5 
µm nicht in die vorhandenen Porenräume eindringen können. Die Schlämmanalysen der 
Schluff-Aggregate zeigen, dass etwa 40 % der Sedimentmasse einen Korndurchmesser kleiner 
0.5 µm aufweisen (Abb 4.1). Da in diesem Kornspektrum die Kornform bereits durch die 
plattige Ausbildung von Tonmineralen und Glimmern dominiert wird und dadurch die entste-
henden Porendurchmesser noch weiter reduziert werden, ist davon auszugehen, dass das Inne-
re der Schluff-Aggregate nicht von eisen- oder sulfat-reduzierenden Bakterien besiedelt ist 
und auch dort keine bedeutende Reduktion des dort vorhandenen Sulfates erfolgt. 
Damit scheint es in den letzten 30 Jahren weder zu einer bedeutenden Nachlieferung von Sul-
fat (beispielsweise durch Pyritoxidation) noch zu einem bedeutenden Sulfat-Verbrauch (z.B. 
durch Sulfid-Bildung) gekommen zu sein. Auch diese Befunde deuten darauf hin, dass die 
Wasserbeschaffenheit, welche sich nach der Aufsättigung des Kippenkörpers eingestellt hat, 
durch geringe Stromraten konserviert wurde.  
Redox-Paar Corg/TIC  
Die Korrelation zwischen Calcium- und der TIC-Konzentration und deren stöchiometrischen, 
dem Karbonat entsprechenden Verhältnis, besteht in allen Teufen (Abb 4.5). Es legt eine Her-
kunft beider Wasserinhaltsstoffe aus dem Karbonat nahe. Damit scheint die zusätzliche 
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Nachlieferung von TIC aus der Reduktion von organischem Material und der Elektronenüber-
gang, beispielsweise auf Sulfid, ein unbedeutender Prozess zu sein.  
4.3 Feldspat-Verwitterung 
4.3.1 Sekundärphasen in der Kippe des Sedlitzer Südfeldes 
Wie in Abschnitt 2.4.2 erläutert, kontrollieren bei fortschreitender Feldspat-Verwitterung 
Sekundärminerale die verbleibende Stofffreisetzung in Lösung. Im Folgenden wird der Ver-
such unternommen, über die heute messbaren Wasserbeschaffenheiten und mineralogischen 
Befunde Rückschlüsse auf die momentan in der Kippe Sedlitz vorherrschenden Sekundärmi-
neralstabilitäten zu ziehen. Aus der dann ableitbaren aktuellen Stöchiometrie der Feldspat-
Verwitterung kann mit den in Abschnitt 4.3.3 bestimmten Verwitterungsraten die zu erwar-
tende Stoffumsetzung abgeleitet werden. 
Die mineralogischen Untersuchungen der gesättigten Kippensedimente erbrachten gegenüber 
den ungesättigten Kippensedimenten eine Abreicherung an Albit und Orthoklas und eine 
deutliche Anreicherung an Illiten und an Kaolinit (Abschnitt 4.1.2). Montmorillonit konnte 
mineralogisch weder in den gesättigten noch in den ungesättigten Kippen-Sedimenten gefun-
den werden. Gibbsit wurde in Spuren nachgewiesen. Diese Beobachtung stimmt mit den Er-
gebnissen der röntgendiffraktometrischen Untersuchungen des Mineralbestandes der Kippen-
sedimente am Restloch 111 (Göttlicher et al. 2001) überein. Damit scheinen die Kaolinite und 
Illite in der bereits gefluteten, also gesättigten Zone, hauptsächlich auf die Verwitterung von 
Primärmineralen, wie z.B. der Feldspäte, zurückzugehen. 
4.3.2 Stabilitätsberechnungen für das Kippengrundwasser 
Aluminium-Konzentration und pH-Wert 
Die Aluminium-Konzentration verschiedener Kippengrundwasserproben aus dem Nordraum 
des Senftenberger Sees schwankt bis zu 3 Log-Einheiten, während die Konzentrationen der 
anderen potentiell durch Alkalifeldspat-Verwitterung freisetzbaren Kationen Si, K und Na nur 
um maximal 0.4 Log-Einheiten schwanken (Tab 4.11). Die Kippengrundwässer wurden da-
her alle zusammen in einem log c(Al(TOT))/pH-Diagramm geplottet, um den generellen Be-
zug der Aluminium-Konzentration und des pH-Wertes zu möglichen Festphasen darzustellen 
(Abb 4.9). Dieses und die folgenden Stabilitätsdiagramme wurden erstellt, indem für alle 
Wässer für den gesamten Bereich Gleichgewichtsberechnungen mit PHREEQC (Vers. 2.8) 
und der Standard-Datenbasis durchgeführt und für jedes Wasser der pH-Wert und die Alumi-
nium-Konzentration variiert wurde.  
Die Stabilitätsgrenzen der übersättigten Al-Si-Phasen verschieben sich gegenüber den einzel-
nen Kippengrundwässern in Abhängigkeit der leicht variierenden Siliziumaktivitäten und der 
Aktivitäten der übrigen eingebauten Kationen im Rahmen der in Abbildung 4.9 dargestellten 
Zonen. Daher wurde für jedes Kippengrundwasser zusätzlich ein eigenes Stabilitätsfeld be-
rechnet (Abb 4.10). Die geplotteten Grundwasserbeschaffenheiten konnten so mit den Mine-
ralstabilitäts-Grenzen (SI > 0) der Phasen Gibbsit, Illit, Albit und Orthoklas hinterlegt werden. 
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Die rechnerisch am stärksten übersättigten Phasen Kaolinit und Montmorillonit sind flächig 
dargestellt. Die Grenze zwischen diesen beiden Phasen ist sehr variabel, da sich deren Sätti-
gungsindizes in einigen Bereichen des Diagramms kaum voneinander unterscheiden. Sie ist 
daher nicht scharf und stark von den jeweiligen zugrundegelegten Löslichkeitskonstanten und 
Chemismen der Mineral(gruppen) abhängig.  
Die Berechnung der Sättigungszustände im Stabilitätsdiagramm basiert auf den Aktivitäten 
der an den Festphasen beteiligten Ionen. Nachdem an der y-Achse die Totalkonzentration des 
Aluminiums angetragen ist, spiegeln variable Grenzen der Übersättigung (Abb 4.9) auch Än-
derungen der Ionenstärke wieder. 
 





















Abb 4.9: Schematische Darstellung der Bereiche, in welchen die Übersättigungen ver-
schiedener Kippengrundwässer in einem Log c(Al(TOT))/pH-Diagramm be-
züglich bestimmter Sekundärphasen bei Zunahme des pH-Wertes und der Al-
Konzentration erstmals auftreten. Die Übersättigung aller Phasen nimmt im 
Diagramm mit dem Anstieg des pH-Wertes und der Al-Konzentration zu (Pfei-
le).  
Deutlich ist zu erkennen, dass die geplotteten Beschaffenheiten aller Kippengrundwässer dem 
Verlauf der Stabilitätsgrenzen der dargestellten Al-Si-Sekundärphasen folgen. Damit scheint 
die Aluminium-Konzentration bei ansteigendem pH-Wert durch eine der dargestellten Sekun-
därphasen kontrolliert zu werden. Allerdings ist keine eindeutige Zuordnung aller Wässer zu 
einer bestimmten Stabilitätsgrenze zu erkennen. Die meisten Kippengrundwässer liegen au-
ßerhalb der Stabilitätsgrenzen der Alkali-Feldspäte. Deren Verwitterung ist damit aus thermo-
dynamischen Gründen zu erwarten, eine Bildung authigener Feldspäte scheint nicht von Be-
deutung zu sein. Kaolinit ist dagegen in allen Wässern übersättigt (Tab 4.11), wodurch dessen 
Fällung bei ausreichender Aktivierungsenergie möglich ist. Der praktisch immer vorhandene 
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Illit stellt nirgends im gesamten in Abbildung 4.9 und 4.10 dargestellten log c(Al(TOT))/pH 
Bereich die am stärksten übersättigte Sekundärphase dar. Er ist rechnerisch nur gegenüber 
einem Teil der Wässer übersättigt (Tab 4.11). Auch in diesen Fällen ist seine Übersättigung 
um bis zu 4 Zehnerpotenzen geringer als die von Kaolinit. Nur bei einer relativ zu Illit deut-
lich höheren Aktivierungsenergie für die Fällung von Kaolinit sollte daher dieser als kontrol-
lierende Sekundärphase wirksam sein. 
Wie eine Modellrechnung und die Stabilitätsdiagramme der Tonminerale (z.B. Helgeson et 
al., 1969) zeigen, ist für die langfristige Bildung von Gibbsit (Gleichung 2.22a und b), wel-
cher mineralogisch nur in Spuren nachgewiesen wurde, die Si-Konzentration aller Messungen 
zu hoch. Nach den hier vorliegenden Daten wird die Aluminiumkonzentration bei ansteigen-
den pH-Werten vermutlich durch Kaolinit kontrolliert.  
Es scheinen jedoch bis auf wenige Ausnahmen auch bei niedrigen pH-Werten keine Alumini-
um-Konzentrationen über 0.5 mmol/l aufzutreten (Abb 4.9). Daher scheint die Aluminium-
Konzentration in diesem pH-Bereich durch eine weitere Phase kontrolliert zu werden. 
Nordstrom (1982) und Nordstrom und Ball (1986) gehen bezüglich der Kontrolle der Alumi-
niumkonzentration für pH-Werte größer 5 von einer reinen Aluminium-Phase (Gibbsit oder 
amorphes Al(OH)3) aus. Dagegen erfolgt nach diesen Autoren die Kontrolle der Aluminium-
konzentration unter 5 in sulfatreichen Wässern durch Aluminium-Hydroxo-Sulfate wie Basa-
luminit, Jurbanit oder Alunit, welche dort geringere Löslichkeitsprodukte aufweisen, als reine 
Aluminiumphasen. Bigham und Nordstrom (2000) nennen für saure Grubenwässer die kon-
trollierenden Phasen Halotrichit, Alumocopiapit und Alunogen, van Breemen (1973) nennt 
Jurbanit als die wahrscheinlichste stabile Phase. Eine allgemeine Aussage über die Kontrolle 
eines bestimmten Minerals wird aufgrund der stark variierenden Aktivitätskoeffizienten (un-
terschiedliche Ionenstärke) und der stark variierenden Sulfat- und Kalium-Konzentrationen 
von den genannten Autoren nicht gemacht. Der beschriebene Übergang von einer reinen Al-
Phase zu einer Al-Hydroxisulfat-Phase scheinen auch in den in Abbildung 4.9 geplotteten 
Kippengrundwässern die maximale Aluminiumkonzentration im sauren Bereich zu kontrollie-
renden. Der hohe Sulfat-Anteil in den Hydroxid-Krusten der ungesättigten Zone weist eben-
falls auf eine solche Möglichkeit hin (Abschnitt 4.1.2). 
Aluminium wird bei pH-Werten über 3 in starkem Maße in organo-mineralischen Komplexen 
gebunden (Bolt & Bruggenwert, 1976; Tipping et al. 1988), was dessen Löslichkeit deutlich 
erhöht. Das komplexierte Aluminium dürfte bei der Berechnung des SI (Tab 4.11) nicht be-
rücksichtigt werden und führt, wenn es eine bedeutende Fraktion darstellt, zu einer Über-
schätzung des SI. Jedoch zeigen die gelösten Al-Konzentrationen in den Kippengrundwässern 
keinerlei Korrelation mit deren DOC-Gehalten (Tab 4.11). Die deutliche Übersättigung aller 
Wässer gegenüber Kaolinit könnte daher auf eine hohe, für die Fällung nötige Aktivierungs-
energie zurückzuführen sein. 
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Abb 4.10: Darstellung der Übersättigungen einzelner Kippengrundwässer gegenüber ver-
schiedenen Sekundärphasen in einem Log c(Al(TOT))/pH-Diagramm.  
Silizium-, Alkalikationen-Konzentration und pH-Wert 
Bei Annahme von Kaolinit als einziger Sekundärphase käme es durch Feldspat-Verwitterung 
zu einer fortschreitenden Anreicherung von Silizium in der Porenlösung. Eine überschlägige 
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Abschätzung mit einer auf Literaturdaten basierenden Feldspat-Verwitterungsrate und -ober-
fläche ergibt bereits nach wenigen Jahren eine gegenüber sämtlichen Analysen deutlich er-
höhte Silizium-Konzentration. 
Eine Berechnung der Sättigungsindizes möglicher reiner Si-Phasen (Tab 4.11) zeigt, dass 
sämtliche betrachtete Kippengrundwässer gegenüber amorphem SiO2 leicht übersättigt, ge-
genüber mikrokristallinem SiO2 (Calcedon) leicht untersättigt sind.  
Zur Darstellung der Wasserbeschaffenheiten und deren Bezug zu den Stabilitätsgrenzen bis-
her diskutierter Sekundärminerale wurden wiederum für alle Kippengrundwässer, wie oben 
beschrieben, Stabilitätsdiagramme erstellt. Da die dargestellten Mineralstabilitäten neben den 
an den Achsen aufgetragenen Si- und Kalium-Konzentrationen und der H+-Aktivität auch von 
der stark schwankenden Al-Aktivität abhängig sind, wurde für jedes Kippenwasser ein 
separates Stabilitätsfeld-Diagramm erstellt (Abb 4.11). 
In klassischen Stabilitätsdiagrammen (z.B. Helgeson et al. 1969), wie sie zur Darstellung der 
Entwicklung einer Lösung im partiellen Gleichgewicht mit einer sich lösenden Feldspat-
Phase verwendet werden, sind die Phasengrenzen beispielsweise zwischen Gibbsit und Kaoli-
nit als Geraden parallel zur Log [K/H]-Achse eingezeichnet. Dies ist unter der Voraussetzung 
möglich, dass die Aluminium-Konzentration in Lösung gering ist, d.h. praktisch alles Alumi-
nium bei einem Phasenübergang in der Festphase verbleibt (Helgeson et al. 1969). Damit 
können Phasenübergänge beispielsweise der von Gibbsit zu Kaolinit ohne gelöste Alumini-
umphase und ohne Änderung der Protonen- und der Alkalikationen-Aktivität geschrieben 
werden (Gl. 4.1): 
2Al(OH)3 + 2H4SiO4 => Al2Si2O5(OH)4 + 5H2O    (Gl. 4.1) 
Damit ist der Phasenübergang formal nur mit einer Änderung der Si-Konzentration verbun-
den. In den Kippengrundwässern sind jedoch Aluminiumkonzentrationen bis über 0.5 mmol/l 
möglich, wie lokale Daten (Abb 4.9) und die von Blowes und Jambor (1990), Nordstrom und 
Ball, (1986), und Dubrovsky et al. (1984) zeigen. Daher kann diese meist gültige Vereinfa-
chung in der Darstellung nicht gemacht werden.  
Der Plot verschiedener Kippengrundwasserbeschaffenheiten (Abb 4.11) veranschaulicht ihren 
Bezug zur Sättigung verschiedener Silizium-Phasen und ihre Lage im Kaolinit-Stabilitätsfeld. 
Die Beschaffenheit der Kippengrundwässer spricht daher für eine Kontrolle der maximalen 
Al- und Si-Konzentrationen durch die Fällung einer Silizium-Sekundärphase und Kaolinit, 
bevor diese durch weitere Silizium-Konzentrationserhöhungen in das Stabilitätsfeld der 
Montmorillonite bzw. der authigenen Kalium-Glimmer gelangen. 
 
78 Dissertation Bilek DGFZ Proceedings Heft 26 
  4 Parameterermittlung 





















GWMSt SE53 mit 0.001 mmol/l Al. 




















GWMSt 1778 mit 2 mmol/l Al. 
 



















GWMSt 214 mit 0.080 mmol/l Al. 
 
Abb 4.11: Dargestellt sind die Berei-
che größter Sättigungsindi-
zes für mögliche, die Was-
serbeschaffenheit kontrollie-
rende Festphasen, so für 
Gibbsit, Kaolinit, Illit und 
K-Feldspat. Weiterhin sind 
die Bereiche der Übersätti-
gung gegenüber amorphem 
SiO2 bzw. Chalcedon als 
Geraden parallel zur y-
Achse aufgetragen. Wässer, 
für die das entsprechende 
Stabilitätsdiagramm erstellt 
wurde, sind als gefüllter 
Kreis, die übrigen Wässer 
als leerer Kreis dargestellt. 
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Im Folgenden wird davon ausgegangen, dass der Netto-Stoffinput aus der Feldspat-
Verwitterung durch die Lösung der Feldspäte mit einer bestimmten Rate und der parallel ab-
laufenden Bildung der Sekundärphasen Kaolinit und SiO2 bestimmt wird. Damit erfolgt der 
Stoffumsatz nach der in Gleichung 4.2 bis 4.4 dargestellten Stöchiometrie: 
2KAlSi3O8(s) + 11H2O => Al2Si2O5(OH)4(s) + 2K+ + 4H4SiO4 + 2OH-  (Gl. 4.2) 
4H4SiO4 => 4SiO2(s) + 8H2O       (Gl. 4.3) 
2KAlSi3O8 + 3H2O => Al2Si2O5(OH)4 + 2K+ + 4SiO2(s) + 2OH-  (Gl. 4.4) 
Pro Mol gelöstem Orthoklas werden bei pH 7 gerade 1 Mol Protonen verbraucht. Der La-
dungsbilanzausgleich erfolgt über das freigesetzte Kation. 
4.3.3 Laborative Bestimmung der Feldspat-Verwitterungsrate 
Abbildung 4.12 und 4.13 zeigen die Entwicklung der Stoffausträge und des pH-Wertes im 
Verlauf des Festbett-Reaktor-Versuches. Der pH-Wert der Zirkulationslösung ist in allen Ver-
suchsstufen abhängig vom pH-Wert der Zulaufkonzentration und der darauffolgenden Reakti-
on im Reaktor. Zum einen erfolgen Austauscherreaktionen an den Oberflächen der Feldspäte, 
zum anderen werden durch eingasendes Kohlendioxid und dessen Dissoziation im Wasser 
Protonen frei. Beide Reaktionen verlaufen innerhalb weniger Stunden, wie Messungen des 
pH-Wertes im Vorlagegefäß ergeben haben. Danach ist die Beschaffenheit der Lösung im 
gesamten Reaktor gleich. 
Die Calcium-Konzentration wird durch die jeweiligen Änderungen in der Porenlösung beein-
flusst. In Stufe 2 (erstmalige Zugabe von Calciumsulfat) sind die Gleichgewichtskonzentrati-
onen zunächst niedriger als die Zugabekonzentrationen, was für eine Belegung der Austau-
scherplätze mit Calcium spricht. Bei pH-Erniedrigungen ist dagegen jeweils ein Calcium-
Konzentrationsanstieg zu verzeichnen, der vermutlich auf den Austausch von Calcium gegen 
Protonen zurückzuführen ist. 
Mit Beginn der Aluminium-Zugabe erfolgt ebenfalls zunächst eine Konzentrationsabnahme 
gegenüber der Zugabekonzentration von 0.8 mmol/l. Eine Fällung von Aluminium-
Festphasen wird ausgeschlossen, da sämtliche Phasen untersättigt sind, die Aluminiumkon-
zentration innerhalb der Stufe 5 ansteigt und parallel eine erhöhte Freisetzung von Calcium 
auftritt. Diese Beobachtungen sind nur mit der Sorption des Aluminiums an den Feststoff-
oberflächen zu erklären. 
Die Silizium-Konzentration zeigt über die Versuchsstufen 1, 2 sowie 4 und 5 hinweg keine 
signifikante Änderung. Erst bei pH-Wert 3 steigt sie von etwa 0.015-0.020 mmol/l (Nach-
weisgrenze 0.0014 mmol/l) auf 0.05 bis 0.06 mmol/l in Stufe 6 an. 
Die Aluminiumkonzentration liegt bis pH 4.6 (Versuchsstufe 2) unter der Nachweisgrenze 
von 0.001 mmol/l. Nach Stufe 2 wurde, um einen Nachweis der gefällten Aluminium-
Festphasen zu erbringen, einmalig eine CaSO4-Lösung mit pH 3.1 zugegeben. Daraufhin stieg 
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die Aluminiumkonzentration mit 0.057 mmol/l über die Siliziumkonzentration von 0.045 
mmol/l und damit nicht im stöchiometrischen Verhältnis der Alkali-Feldspäte. Dies kann auf 
eine Rücklösung gefällter Aluminiumphasen oder die Desorption von Aluminium aus Stufe 1 
und 2 zurückzuführen sein. In Stufe 4 erreicht die Aluminiumkonzentration mit 5.2±1.4·10-3 
mmol/l das für eine stöchiometrische Minerallösung zu erwartende Drittel der Silizium-
Konzentration. In den Stufen 5 bis 7 kommt es zu Konzentrationsänderungen gegenüber der 
Zugabelösung.  
Die Alkali-Kationen-Konzentrationen bleiben in den Stufen 1, 2 sowie 4 unter ihrer Nach-
weisgrenze von 1.5 µmol/l für Kalium und 1.2 µmol/l für Natrium oder überschreiten diese 
Konzentration nur geringfügig. In Stufe 3 kommt es zu einem deutlichen Konzentrationsan-
stieg von Natrium. Ab Stufe 5 (pH 3.6) werden geringe Mengen im Bereich der Nachweis-
grenze gemessen. 
Die Berechnung der Sättigung von Gibbsit und Kaolinit erfolgt, indem eine der Silizium-
Konzentration entsprechende Menge an Kalifeldspat rechnerisch in der Kreislauf-Lösung ge-
löst und diese Lösung rechnerisch speziiert wird. In der Versuchsstufe 1 sind Kaolinit und 
Gibbsit rechnerisch übersättigt, ihre Fällung ist thermodynamisch möglich. Die nicht messba-
re Freisetzung von Aluminium spricht für eine Übersättigung einer Aluminium-Festphase 
oder die Sorption des Aluminiums an die Silikat-Oberflächen. Ermöglicht man die rechneri-
sche Fällung beider Festphasen, so bleibt alleine Gibbsit stabil und reduziert die Aluminium-
konzentration unter die Nachweisgrenze. Die Silizium-Konzentration ändert sich hingegen 
nicht. 
In der zweiten Versuchsstufe sollten Gibbsit und Kaolinit untersättigt sein. Die nicht nach-
weisbare Aluminium-Freisetzung spricht jedoch für einen Verbleib zumindest des Alumini-
ums in einer Sekundärphase oder die Sorption des Aluminiums an die Silikat-Oberflächen. In 
allen weiteren Versuchsstufen blieben die Minerale Gibbsit und Kaolinit untersättigt. 
 
Abb 4.12:  Silizium- und Aluminiumkonzentrationsentwicklung sowie pH-Wert im Laufe 
des Festbett-Reaktorversuches. 
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Abb 4.13:  Aluminium- und Calcium-Konzentrationsentwicklung sowie pH-Wert im Lau-
fe des Festbett-Reaktorversuches. 
4.3.4 Diskussion 
Die Versuchsbedingungen waren sowohl bezüglich der Primärphasen als auch möglicher Se-
kundärphasen gleichgewichtsfern. Damit sind die ermittelten Raten Maximalraten und werden 
ausschließlich von Oberflächenprozessen kontrolliert. Da in keiner der Versuchsstufen eine 
sekundäre Silizium-einbauende Phase stabil ist und der pH-Wert im Reaktor über die gesamte 
einwöchige Versuchszeit gleich bleibt, kann von einem kontinuierlichen Austrag der Verwit-
terungsprodukte in diesem Zeitraum ausgegangen werden. Damit kann aus der Silizium-
Konzentration (kein Si-Einbau in Sekundärphasen) direkt auf die Feldspat-Verwitterungssrate 
geschlossen werden (Tab 4.13).  





phase Lösung pH BET-Oberfläche
Geometrisch 
bestimmte 
Oberfläche Feldspatmasse Gibbsit Kaolinit
mol/(cm2*s) mol/(cm2*s) mol/(g*s)
1 Aqua Demin 6.5 4.0E-18 1.7E-16 2.8E-14 ja ja
2 10 mmol/l CaSO4 4.6 5.0E-18 2.1E-16 3.5E-14 nein nein
4 10 mmol/l CaSO4 3.8 3.4E-18 1.4E-16 2.3E-14 nein nein
5 10 mmol/l CaSO4+ 0.8 mmol/l Al 3.6 3.4E-18 1.9E-16 3.2E-14 nein nein
6 10 mmol/l CaSO4+ 0.8 mmol/l Al 3.0 8.0E-18 5.4E-16 8.9E-14 nein nein






Um das Verwitterungsverhalten bereits gealterter Feldspäte mit demjenigen frisch gemahlener 
Feldspäte vergleichen zu können müssen Literaturdaten verwendet werden, die ebenfalls auf 
die BET-Oberfläche bezogen, in einem Festbett-Reaktor ausgeführt und mit Alkali-
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Feldspäten durchgeführt wurden. Die einzig bekannte Untersuchung stammt von Knauss und 
Wolery (1986), welche Raten von etwa 1·10-16 mol/(cm2·s) gemessen haben. Damit liegen sie 
über einer Zehnerpotenz über den in dieser Arbeit bestimmten Raten. Allerdings wurden die 
Versuche bei einer Temperatur von 25oC durchgeführt, wohingegen die Versuche in dieser 
Arbeit bei grundwassertypischen 10-12oC erfolgten.  
Dahmke (1988) führte Säulenversuche mit Feldspat-Gestein durch. Er gibt für Albit-Gestein 
berechnete Verwitterungsraten von 1-2·10-16 mol/(cm2·s) an, wobei diese auf eine geometrisch 
bestimmte Oberfläche von 82 cm2/g (Kornfraktion 0.4-0.8 mm) bezogen wurden. Diese zei-
gen eine gute Übereinstimmung mit den in diesen Versuchen bestimmten Verwitterungsraten, 
wenn diese ebenfalls auf die geometrisch abgeschätzte Oberfläche von 166 cm2/g bezogen 
werden (Tab 4.13). 
Vergleicht man nun die totalen Freisetzungsraten der hier durchgeführten Untersuchung mit 
den Ergebnissen verschiedener anderer Untersuchungen (Tab 4.14), so zeigt sich, dass die auf 
die Feldspat-Masse bezogenen Stofffreisetzungen aus Kalifeldspäten bei pH-Werten um 5 gut 
übereinstimmen, obwohl die spezifischen Oberflächen, auf welche die Raten bezogen wurden, 
um fast zwei Zehnerpotenzen variieren. Diese Beobachtung deckt sich mit den Ergebnissen 
von Drever und Swoboda-Colberg (1989) und Drever und Clow (1995), die in ihren Labor-
Versuchen einen fast gleich bleibenden Stoffaustrag für frisch gemahlene und aus dem Feld 
gewonnene, gealterte Feldspäte bestimmt haben, wobei sie jeweils gleiche spezifische Ober-
flächen für beide Proben angenommen haben. 
Tab 4.14:  Vergleich totaler Raten für Alkalifeldspäte um pH 5 und den Korngrößenbe-
reich 800 bis 63 µm. 
Quelle Feldspäte Versuchsanordnung µm mol/(cm2*s) cm2/g mol/(g*s)
Chou & Wollast 1985) Albit Fluidbettreaktor 100-50 etwa 1*10-16 750 +/- 150 7.5E-14
Dahmke (1988) Anorthit Säulenversuch 800-400 1.3*10-15 bis 4.6*10-16 82 1.1E-13 bis 3.8E-14
Dahmke (1988) Albit Säulenversuch 800-400 etwa 2*10-16 82 1.6E-14
Holdren & Speyer (1985) Alkali-Fsp Fluidbettreaktor 300-150 keine Angabe 720 1.0E-14 bis 2.0E-14
Knauss & Wolery (1986) Albit Festbettreaktor 125-75 etwa 1*10-16 800 8.0E-14
Diese Arbeit Alkali-Fsp Festbettreaktor 400-63 5.0*10-18 6940 3.5E-14
Diese Arbeit Alkali-Fsp Festbettreaktor 400-64 2.1*10-16 166 3.5E-14  
Vergleich verschiedener totaler Raten um pH 5 Korngröße spezifische Rate Oberfläche totale Rate
Die hier durchgeführten Untersuchungen weisen im Vergleich mit den totalen Austragsraten 
anderer Untersuchungen auf eine relative Unabhängigkeit des Stoffaustrages von der spezifi-
schen Oberfläche hin. Diese relative Unabhängigkeit der totalen Stoffaustragsrate von der 
tatsächlichen Morphologie der Kornoberfläche wurde u. a. von Holdren und Speyer (1985) 
für frisch gemahlene Feldspäte im Korngrößenbereich zwischen 38 und 600 µm (entspr. 8800 
und 50 cm2/g) beschrieben (Abb 4.14). Damit scheint der Bezug der Stoffaustragsraten auf 
eine Oberfläche wenig Aussagekraft zu besitzen. Definiert man die effektive Oberfläche je-
doch als Raumdichte von Strukturen im Kristallgitter (z.B. Fehlstellen), an welchen die Ver-
witterung angreifen kann, so erscheint der Bezug der Stofffreisetzung auf die Masse der Mi-
neralkörner aussagekräftiger (Abb 4.14).  
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Drever & Swoboda-Colberg (1989)
Dahmke (1988)





Abb 4.14:  Schematische Darstellung der Vergleichbarkeit massenbezogener Stoffausträge 
bei unterschiedlichen spezifischen Mineralkorn-Oberflächen. 
Eine prinzipiell geringere Stofffreisetzung bereits gealterter Feldspäte gegenüber frisch ge-
mahlenen Feldspäten muss im Ergebnis der hier durchgeführten Untersuchungen damit nicht 
postuliert werden. Auch Drever und Swoboda-Colberg (1989) kommen zu dem Schluss, dass 
länger anhaltende Verwitterung („Altern“) im Gelände nicht per se zu einem Nachlassen der 
Stofffreisetzung aus Feldspäten führt. Auch nach White et al. (1996) halten sich die mit dem 
Alter der Feldspäte zunehmende spezifische Oberfläche und die abnehmende Anzahl der re-
aktiven Defektstellen pro spezifischer Oberfläche die Waage, woraus eine von der spezifi-
schen Oberfläche unabhängige zeitkonstante Rate resultiert. Auch diese Beobachtung spricht 
eher für den Ansatz einer massenbezogenen Stoffaustragsrate. 
Jedoch liefern die hier dargestellten Versuchsergebnisse keine direkte Erklärung für eine im 
Feld geringere Stofffreisetzungsrate im Vergleich zu Laborversuchen, wie dies beispielsweise 
von Velbel (1985, 1986) und Paces (1983) beschrieben wird. Die Autoren beziehen sich bei 
ihrem Feld-Labor-Vergleich auf geometrisch abgeschätzte geringe spezifische Feldspat-
Oberflächen von unter 87 cm2/g für gealterte Feldspäte. Bei Annahme einer größeren spezifi-
schen Oberfläche, wie sie beispielweise an den hier verwendeten Feldspäten bestimmt wurde, 
wäre die bestimmte flächenbezogene Rate noch geringer. 
In Abschnitt 2.4.3 werden eine Reihe von Faktoren genannt, deren Kombination die Feld-
Labor-Diskrepanz bewirken soll. Die Planung des Verwitterungsversuches erfolgte vor dem 
Hintergrund dieser Faktoren. Durch die Spezifik des Versuchsaufbaus konnte eine zu hoch 
bestimmte Austragsrate durch erhöhte Temperatur, die Probenaufbereitung, die zusätzliche 
mechanische Zerstörung der Korngerüste, zu großer Lösung/Feststoff-Verhältnisse und zu 
hoher Strömungsgeschwindigkeiten ausgeschlossen werden. Daher ist es wahrscheinlich, dass 
hauptsächlich die in der Natur oft anzutreffende Nähe eines Feststoff-Lösungs-Systems zum 
thermodynamischen Gleichgewicht und die Bildung von inhibierend wirkenden Präzipitaten 
für die Abnahme der Verwitterungsgeschwindigkeit verantwortlich ist. Diese beiden Faktoren 
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Freisetzung der Alkalien 
Die nur sporadische Freisetzung von Alkali-Kationen geht vermutlich auf deren Sorption an 
Mineraloberflächen zurück, worauf deren Desorption bei pH-Erniedrigung in Versuchsstufe 
3, 6 und 7 hinweist. 
Freisetzung des Aluminiums 
Erst ab einem pH < 4 kommt es in Stufe 4 zu einem Aluminiumaustrag oberhalb der Nach-
weisgrenze im stöchiometrischen Verhältnis zu Silizium, was für eine kongruente Lösung der 
Feldspäte spricht. Da sich der Silizium-Austrag der Stufen 1, 2 und 4 nicht signifikant unter-
scheidet, scheint eine Inhibierung der Stofffreisetzung durch Al-Präzipitate, wie sie im Laufe 
der Phasen 1 und 2 (80 Tage) gebildet worden sein könnten, oder sorbierendes Aluminium 
(Siehe Stufe 3), nicht bedeutsam zu sein. Ab Stufe 5 werden 0.8 mmol/l Aluminium zugege-
ben. Die zunächst geringeren, dann ansteigenden gemessenen Konzentrationen im Kreislauf-
wasser sprechen für eine Sorption von Aluminium in Phase 5. Ein Gleichgewicht der Austau-
scher mit der Zugabelösung stellt sich erst nach dreimaliger Erneuerung der Kreislauflösung 
ein. In Stufe 6 kommt es aufgrund der pH-Erniedrigung dagegen wieder zur Desorption von 
Aluminium. Eine Änderung der Siliziumfreisetzung ist auch bei Aluminiumkonzentrationen 
in Lösung zwischen 0.4 und 0.8 mmol/l in Stufe 5 und der Austauscherbelegung durch Alu-
minium nicht zu erkennen.  
Einfluss der Ionenstärke bzw. der Ca- und Sulfat-Konzentration 
Die Zugabe einer 10 mmolaren CaSO4-Lösung in Stufe 2 verursacht die Anhebung der Io-
nenstärke auf 0.028 Mol/l. Trotz Abnahme des pH-Wertes auf 4.6 zeigt Versuchsstufe 2 ge-
genüber Versuchsstufe 1 keine erkennbare Änderung der Silizium-Freisetzung. Damit war der 
Einfluss der Ionenstärke für die Feldspat-Verwitterung im für die Kippengrundwässer typi-
schen Konzentrationsbereich in den Versuchen nicht von Bedeutung. Auch Ionenstärken bis 
100 mmol/l, welche Amrhein und Suarez (1992) mit KCl einstellten, zeigten nach den ersten 
200 Stunden keine deutliche Wirkung mehr auf die Verwitterungsrate. 
Amrhein und Suarez (1992) stellten bei einer Zugabe von 0.5 und 0.1 mmol/l Calcium keine 
Änderung der Verwitterungsrate von Anorthit fest. Dies scheint auch noch für die hier zuge-
gebene Konzentration von 10 mmol/l zu gelten. Nur wenn die Lösungsraten durch die Aktivi-
täten in Lösung limitiert würden, sollte durch deren Reduzierung eine Erhöhung der Lösungs-
raten beispielsweise durch Aluminiumsulfatkomplex-Bildung erfolgen. Dies kann bei den 
deutlichen Untersättigungen aller Primär- und Sekundärminerale in Stufe 2 bis 7 ausgeschlos-
sen werden. 
4.4 Reaktionskinetik des organischen Materials in der Kippe 
4.4.1 Versuchsergebnisse 
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Während der Durchführung der Batch-Versuche zeigte sich, dass viele der beobachteten Pa-
rameter nicht, wie zunächst erwartet, von der individuellen Batch-Standzeit, sondern von der 
absoluten Versuchszeit abhingen. Daher wurde für die Ergebnisdarstellung meist diese Zeit-
achse gewählt. 
4 Parameterermittlung   
pH-Wert und Redox-Potential 
Der pH-Wert im Auslauf aller Batch-Gefäße ist in Abbildung 4.15 zum Zeitpunkt der Probe-
nahme dargestellt. Er steigt im Kontakt mit dem Sediment in allen Batches unabhängig von 
deren Einzel-Standzeit und der Anzahl der Wiederholungen der einzelnen Neubefüllungen 
vom Zulaufwert um pH 3 auf Werte zwischen 5.3 und 6.2 an. Lediglich in Abhängigkeit der 
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Abb 4.16: Redox-Potential in Abhängigkeit der absoluten Versuchszeit. 
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Das Redox-Potential sinkt unabhängig von der Einzel-Standzeit und der Anzahl der Versuchs-
Wiederholungen im Verlauf der ersten 700 Stunden auf 200-300 mV im Ablauf gegenüber 
dem Zulauf-Wert von etwa 800 mV (Abb 4.16). Die Absenkung des Redox-Potentials im 
Zulauf zwischen 1200 und 1800 Stunden führte zu keiner messbaren Änderung der Wasserbe-
schaffenheit im Zu- und Auslauf. 
DOC- und TIC-Konzentration 
Die DOC- und TIC-Konzentrationen zeigen keine erkennbare systematische Abhängigkeit 
von der Anzahl der ausgetauschten Porenvolumina und der absoluten Versuchszeit. Sie stei-
gen jedoch in Abhängigkeit der Einzel-Standzeit der jeweiligen Batches an (Abb 4.17). Die 
Konzentration des DOC steigt gegenüber dem Einlaufwert von 1.2-1.7 mg/l auf über 25 mg/l 
an. Die TIC-Konzentration steigt gegenüber einer Einlaufkonzentration unterhalb der Nach-
weisgrenze im Auslauf bei längeren Standzeiten bis auf knapp unter 2 mmol/l, wobei einige 
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Abb 4.17: Entwicklung der TIC- und DOC-Konzentration in Abhängigkeit der Standzeit 
der einzelnen Batch-Ansätze. 
Eisen-Konzentration 
Die Entwicklung der Fe(TOT)- und der Fe(II)-Konzentration verhält sich in allen Versuchs-
ansätzen unabhängig von der Wiederbefüllungs-Frequenz gleich und zeigt nur eine Abhän-
gigkeit von der absoluten Versuchszeit. Die Fe(TOT)-Konzentration des Zulaufwassers lag 
zwischen 0.37 und 0.50 mmol/l, seine Fe(II)-Konzentration lag unter 0.05 mmol/l (Abb 4.18 
und 4.19). Bei Beginn der Versuche bleibt die Fe(TOT)-Konzentration im Auslauf unter der 
Nachweisgrenze, um dann in allen Batch-Gefäßen im Laufe von etwa 2000 Stunden über die 
Einlaufkonzentration anzusteigen. Dabei überschreitet die Fe(II)-Konzentration im Auslauf 
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0.5 mmol/l, die Fe(III)-Konzentration sinkt auf 0.05-0.1 mmol/l. Damit kommt es zu Beginn 
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Abb 4.19: Entwicklung der Fe(II) -Konzentration im Auslauf. 
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Calcium- Magnesium- und Sulfat-Konzentration 
Keine der Stoffkonzentrationen zeigt eine deutliche Abhängigkeit von der Standzeit der 
Batch-Gefäße. Die Zulauf-Konzentration des Sulfates liegt bis zu 5 mmol/l über der Ablauf-
Konzentration, wobei die Messwerte um bis zu 3 mmol/l streuen. Die Calcium-Konzentration 
scheint zu Beginn der Versuche im Auslauf jeweils um bis zu 2 mmol/l gegenüber der Ab-
lauf-Konzentration zuzunehmen, wobei auch hier die Konzentrationen jeweils stark streuen 
(Abb 4.20). Ein ähnliches Verhalten kann für Magnesium ebenfalls vermutet werden, jedoch 
aufgrund der geringeren Konzentrationsunterschiede zwischen Ein- und Auslauf und der 
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Abb 4.20:  Entwicklung der Calcium-, Magnesium- und Sulfat-Konzentration in Abhän-
gigkeit der absoluten Versuchszeit. 
Die stichprobenartige Messung der Sulfid-Konzentration im Auslauf ergab immer Konzentra-
tionen unter 0.01 mmol/l, wobei die Konzentration meist unter der Nachweisgrenze von 0.3 
µmol/l lag. Eine Abhängigkeit von der Standzeit der Batches oder von der Gesamt-
Versuchszeit ist nicht zu erkennen.  
Sedimentbeschaffenheit 
Zur qualitativen Untersuchung der Feststoffe wurden den Batch-Gefäßen 1 (Standzeit jeweils 
2000 Stunden) und 5 (Standzeit jeweils 120 Stunden) jeweils an deren Ein- bzw. Auslauf bis 
in eine Tiefe von 5 cm Sediment entnommen und homogenisiert. Tabelle 4.15 zeigt die Ana-
lysen der sequentiellen Extraktion vor und nach dem Versuch, die entsprechenden Ergebnisse 
der CS-Mat-Untersuchung sind in Tabelle 4.16 dargestellt.  
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Tab 4.15:  Ergebnisse der sequentiellen Extraktion. Eine detailliertere Ergebnisdarstellung 
findet sich im Anhang 1.4. 
Freigesetzte Stoffmenge Fe(TOT) Al(TOT) Mn(TOT) Ca(TOT) Mg(TOT) Na(TOT) K(TOT) Si(TOT) S(TOT)
SEN S 26 (vor dem Versuch) mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg
Austauscher- und Porenwasser-gebunden 0.01 0.06 n.b. 6.72 1.04 0.23 0.33 0.33 0.32
Mn-Oxide bzw. spezifisch adsorb. Spezies 0.52 0.08 n.b. 0.72 0.07 0.12 0.02 0.11 0.00
Organisch gebunden 2.82 3.11 n.b. 0.24 0.20 0.16 0.27 4.63 0.11
An schlecht kristalline Fe-Oxide gebunden 8.59 4.38 n.b. 0.08 0.04 0.10 0.00 1.33 0.13
An gut kristalline Oxide gebunden 8.31 6.78 n.b. 0.09 1.48 0.07 0.42 4.27 0.61
Schwermetallaufschluss 21.05 96.08 n.b. 3.16 12.38 0.77 9.44 1.81 1.89
Summe 41.3 110.5 n.b. 11.0 15.2 1.5 10.5 12.5 3.0
Freigesetzte Stoffmenge Fe(TOT) Al(TOT) Mn(TOT) Ca(TOT) Mg(TOT) Na(TOT) K(TOT) Si(TOT) S
Mittelwerte nach dem Versuch mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg
Austauscher- und Porenwasser-gebunden 0.63 0.44 0.11 7.51 1.40 0.47 0.53 0.67 1.94
Mn-Oxide bzw. spezifisch adsorb. Spezies 1.45 0.12 0.02 0.87 0.12 0.16 0.05 0.25 0.05
Organisch gebunden 6.37 4.04 0.00 0.64 0.34 2.21 0.19 3.53 0.39
An schlecht kristalline Fe-Oxide gebunden 9.80 5.09 0.01 0.32 0.23 2.54 0.11 1.22 0.04
An gut kristalline Oxide gebunden 6.75 2.95 0.00 0.10 0.52 2.26 0.18 1.12 0.23
Schwermetallaufschluss 1.31 5.52 0.01 0.58 0.83 1.80 0.52 2.33 0.02
Summe 26.3 18.2 0.15 10.0 3.4 9.4 1.6 9.1 2.7  
Tab 4.16: Ergebnisse der CS-Mat Analyse. 
Angaben in Massen-%
Probe Canorg Corg SSulf SPy
vor Einbau SEN S 26 <0.007 0.65 0.021 0.0060
Batch 1 Auslauf: 45-50cm <0.005 0.51 0.023 0.0060
Batch 1 Einlauf: 0-5cm <0.005 0.61 0.026 0.0066
Batch 5 Auslauf: 45-50cm <0.005 0.46 0.033 0.0074




Die sequentielle Extraktion zeigt keine auffälligen Unterschiede zwischen Batch 1 und 5 so-
wie zwischen dem Ober- und dem Unterteil des Batch-Gefäßes, weshalb sie im Folgenden 
zusammen diskutiert werden. Der sechste Extraktionsschritt zeigt eine starke Abreicherung 
kristalliner Fe(III)-Hydroxide gegenüber dem Ausgangs-Zustand von 21 mmol/kg auf 1-2 
mmol/kg Fe, wobei die Abreicherung im Bereich des Auslaufes jeweils geringfügig stärker 
ist. Dagegen zeigt der vierte Extraktionsschritt („schlecht kristalline = bioverfügbare Fe(III)-
Hydroxide“) keine Änderung gegenüber dem Ausgangszustand. Sulfat zeigt eine deutliche 
Anreicherung im ersten Extraktionsschritt, jedoch eine deutliche Abnahme im Schwermetall-
Aufschluss. 
Der CS-Mat-Aufschluss zeigt für alle Proben Sulfid-Konzentrationen, die nur unwesentlich 
über der Nachweisgrenze von 0.005 Massen-% liegen. Die Sulfatschwefel-Konzentration 
nimmt in Batch 1 gegenüber dem Ausgangszustand leicht und in Batch 5 deutlicher zu. Orga-
nischer Kohlenstoff nimmt gegenüber dem Ausgangszustand dagegen in Batch 1 leicht, in 
Batch 5 deutlicher ab. Karbonate (Canorg) sind in keiner der Proben nachweisbar. 
4.4.2 Diskussion 
Schwefel 
Der Massen-Anteil an Sulfiden in Lösung und als Feststoff ist vor und nach Abschluss aller 
Versuche gegenüber der Menge an Sulfaten jeweils gering (Tab 4.16). Jedoch kann eine ge-
ringe Eisendisulfid-Bildung nicht ausgeschlossen werden, wie die CS-Mat-Analytik zeigt. 
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Diese kann jedoch nicht für die Abnahme des Sulfat-Gehaltes im Auslauf gegenüber dem 
Einlauf verantwortlich sein, wie eine Massenbilanz zeigt. 
Sulfat:  
Ebenso wie die CS-Mat-Analytik zeigt die sequentielle Extraktion erhöhte Schwefel-Gehalte 
in den ersten drei Extraktionsschritten nach dem Versuch und zwar umso mehr, je öfter das 
Porenwasser in den Batch-Versuchen gewechselt wurde. Eine überschlägige Massenbilanz 
zeigt, dass die bestimmten Sulfat-S-Massendifferenzen in der gleichen Größenordnung liegen, 
wie die Abnahme der Sulfat-Konzentration. Wie in Abschnitt 3.3.2 erläutert, kann durch den 
wiederholten Spülprozess allerdings keine geschlossene Massenbilanz erwartet werden. Eine 
aus der CS-Mat-Analytik hervorgehende Sulfatschwefel-Zunahme von 0.004 Massen-% oder 
40 mg/kg (Batch 1) entspricht einer Massenzunahme von 1.3 mmol/kg Sulfatschwefel. Dies 
entspricht sowohl der Massenzunahme, wie sie aus der sequentiellen Extraktion (Schritt 1-3) 
hervorgeht (Anhang 1.4), als auch einer groben Abschätzung der Sulfat-Konzentrations-
abnahme: Der Porenraum von 0.17 l/kg wurde für Batch 1 zweimal befüllt, was bei einer 
Konzentrationsdifferenz von jeweils 4 mmol/l einen Massenverlust von 1.4 mmol/kg ergibt. 
Eisenbilanz 
Eisen wird in die Batch-Gefäße in Form von Fe(III) eingetragen, jedoch als Fe(II) ausgetra-
gen. Da das oxisch und ungesättigt eingebaute Kippensediment keine Fe(II)-Quelle sein kann, 
muss der Anstieg der Fe(II)-Konzentration auf einer Reduktion des in die Batches eingetrage-
nen Fe(III) oder der in den Batch-Gefäßen bereits vorhandenen Fe(III)-Hydroxide zurückzu-
führen sein. Als Elektronenquelle für die Eisen-Reduktion kommt nur das im Batch vorhan-
dene natürliche organische Material in Frage, da sulfidische Feststoffe eher zuzunehmen 
scheinen und die Sulfat-Konzentration in der Lösung abnimmt. 
Der zunächst nicht messbare und dann zunehmende Fe(II)-Austrag erfolgt unabhängig von 
der Frequenz, mit welcher in den einzelnen Batches das Porenwasser gewechselt wird. Die 
Fe(III)-Hydroxid-Reduktion ist bei grundwassertypischen Temperaturen mikrobiell kataly-
siert. Die verzögerte Freisetzung von Fe(II) im Auslauf könnte daher eine mikrobiell bedingte 
Lag-Phase darstellen: Innerhalb der ersten 500 Stunden kommt es zu einem Aufbau der Mik-
roorganismen-Population im anfänglich oxischen Sediment, bevor deren Stoffwechsel-
aktivitäten nachweisbar werden. Die Massenanteile der Fe(III)-Hydroxide in den Batch-
Gefäßen 1 und 5 zeigen trotz unterschiedlich häufigem Austausch des Porenvolumens eine 
vergleichbare Abnahme. Diese Unabhängigkeit der Fe(III)-Hydroxid-Lösung von der Aus-
tausch-Frequenz und -Häufigkeit der Porenwässer deutet ebenfalls auf einen mikrobiellen 
Prozess hin, da die Mikroorganismen zum Großteil feststoffgebunden sind und sich wahr-
scheinlich größtenteils in Mikronischen aufhalten, deren geochemisches Milieu weitgehend 
unabhängig von der Beschaffenheit der freien Lösung ist. Dieser Zusammenhang wird von 
Elliot et al. (1998) zumindest für Sulfat-Reduzierer in sauren Porenwässern beschrieben und 
entspricht auch den Beobachtungen, die in Abschnitt 4.5.2 dargestellt werden. 
Auch das parallel zum ansteigenden Fe(II)-Austrag sinkende Redox-Potential in allen Batch-
Ansätzen von anfänglich 500 auf unter 300 mV im Auslauf ist ein Hinweis auf eine zuneh-
mende biologische Aktivität von Eisen-Reduzierern in den ersten 700 Stunden des Versuches. 
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Die sequentielle Extraktion zeigt in allen Proben etwa eine Verdoppelung des organisch ge-
bundenen Eisens. Damit könnte auch die Sorption von Fe(II) an die Sedimentoberfläche und 
besonders an die organische Substanz zu einer Verzögerung des Fe(II)-Austrages beitragen, 
wie die Zunahme des organisch gebundenen Eisens nach Abschluss der Versuche nahe legt. 
Damit wäre jedoch die Eisen-Konzentration im Auslauf abhängig von der Anzahl der ausge-
tauschten Porenvolumina. Diese Abhängigkeit ist jedoch nur sehr schwach ausgeprägt.  
Die pH-Anhebung setzt im Gegensatz zum Fe(II)-Austrag bereits nach 120 Stunden in den 
Batch-Gefäßen mit kurzer Standzeit ohne erkennbare Lag-Phase ein. Nur die Lösung von 
Fe(III)-Hydroxiden wirkt pH-anhebend (Umkehrung der Gleichung 2.4b). Die zu Beginn der 
Versuche dominierende Fe(III)-Fällung sollte dagegen zu einer Protonenfreisetzung führen.  
Auch die Erhöhung des TIC in Lösung zeigt in ihrem zeitlichen Verlauf keine Parallelität zur 
Freisetzung von Fe(II), sondern ist zumindest in den ersten 500 Stunden von der Aufenthalts-
zeit der Porenlösung im Batch-Gefäß abhängig (Abb 4.17). Damit ist die TIC-Freisetzung, 
wahrscheinlich auf einen rein anorganischen Lösungsprozess wie beispielsweise die Karbo-
nat-Lösung oder die Reaktion des eingetragenen gelösten Sauerstoffes mit dem organischen 
Material zurückzuführen. Geht man von einem Sauerstoffgehalt von 10 mg/l oder 0.31 
mmol/l O2 im Einlauf aus, so kann damit nach Gleichung 4.5 maximal ein TIC-
Konzentrationsanstieg von 0.31 mmol/l erreicht werden. 
C + O2 => CO2         (Gl. 4.5) 
Daher muss ein weiterer TIC-freisetzender Prozess für den TIC-Anstieg verantwortlich sein, 
der zeitlich bereits vor der ebenfalls TIC-freisetzenden mikrobiellen Fe(III)-Hydroxid-
Reduzierung stattgefunden hat. Ein solcher Prozess, der gleichzeitig puffernd wirkt, könnte 
die Karbonat-Lösung sein. Dieser könnte auch für die zu Beginn der Versuche leichte Erhö-
hung der Calcium-Konzentration verantwortlich sein. 
Karbonat-Lösung 
Die CS-Mat-Analyse ergab zwar ebenso wie die sequentielle Extraktion (Lösung der Karbo-
nate im dritten Extraktionsschritt) keinen Hinweis auf einen Karbonat-Gehalt über 0.007 
Massen-% (entsprechend 5.8 mmol/kg). Eine Modellrechnung (Anhang 2.1) zeigt jedoch, 
dass das Einlaufwasser trotz Annahme einer Eisen- und Aluminium-Hydroxid-Fällung mit 
einen Karbonat-Massenanteil von lediglich 6 % der Canorg-Nachweisgrenze auf den pH von 
5.8 angehoben werden kann. Die damit verbundene rechnerische Erhöhung der Ca-
Konzentration in Lösung von 6.5 auf 8.5 mmol/l und die Anhebung des TIC auf 2 mmol/l 
entsprechen dabei den gemessenen Konzentrationen im Auslauf. Damit könnte der pH-Wert 
theoretisch in 17 Wiederholungsversuchen auf den beobachteten Wert angehoben werden, 
bevor das Karbonat erschöpft wäre. Nach maximal acht Wiederholungsversuchen (Batch 5) 
überwog jedoch in allen Ansätzen die Eisen-Reduktion gegenüber dem Fe(III)-Input, welche 
ab diesem Zeitpunkt für eine pH-Anhebung sorgen kann. Möglicherweise ist diese auch für 
den leichten zusätzlichen pH-Anstieg ab diesem Zeitpunkt (2500 h) verantwortlich (Abb 
4.15). 
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Auch für diesen Fall zeigt eine Modellrechnung (Anhang 2.2) ohne Annahme einer zusätzli-
chen Karbonat-Pufferung für das verwendete Einlaufwasser, dass bereits mit einer Reduktion 
von 1.3 mmol/l Fe(III)-Hydroxid des im Sediment ursprünglich vorhandenen Eisenhydroxides 
(Tab 4.15) (21 mmol/kg ≡ 123 mmol/l) durch organische Substanz der beobachtete pH-
Anstieg auf 6.2 erreicht werden kann. Das im Sediment vorkommende Eisenhydroxid ist da-
mit theoretisch in der Lage auch nach 95maligem Porenwasseraustausch den pH-Wert im 
Kippenaquifer anzuheben. Der im Einlaufwasser präsente Sauerstoff und Fe(III) werden eben-
falls vom Kohlenstoff reduziert. Die Sauerstoffzehrung im Einlaufwasser durch organischen 
Kohlenstoff führt nach Gleichung 4.5 zu keiner pH-Wert-Verschiebung, sondern nur zu einer 
Erhöhung der Azidität durch die Erhöhung des TIC. Die Reduktion von Fe(III)gel führt ebenso 
zu einer Freisetzung von Protonen (Gleichung in Abb 2.1). Der bei dieser Modellrechnung 
umgesetzte Kohlenstoff führt zu einer TIC-Konzentration von 0.8 mmol/l und ist damit gerin-
ger als die im Auslauf gemessene Konzentration. Zusätzliche TIC-Quellen sind die Oxidation 
von Biomasse durch Sauerstoff (Gl. 4.5) und die Lösung von Karbonaten. Die in der Modell-
rechnung freigesetzte Fe(II)-Konzentration ist dagegen höher, als die im Auslauf gemessene 
Konzentration, was an der Sorption des zweiwertigen Eisens an die organische Substanz lie-
gen kann. Diese hat in beiden untersuchten Batch-Gefäßen um etwa 4 mmol/kg zugenommen, 
was einer bisher stattgefundenen Sorption von 23.5 mmol/l entspricht. Damit stellt die Eisen-
Sorption einen bedeutenden Faktor für die Eisen-Bilanz im Vergleich zu den Fe(II)-
Auslaufkonzentrationen von 0.5 bis 0.8 mmol/l dar. 
Auch die für eine reduktive Eisen-Lösung anzunehmende Stöchiometrie (Gl. 2.16) deutet im 
Vergleich zu den im Auslauf gemessenen Konzentrationen auf eine Sorption des Fe(II) 
und/oder eine zusätzliche TIC-Quelle hin. 
Weitere puffernd wirkende Prozesse, wie beispielsweise die Sulfid-Bildung sind zur Erklä-
rung der beobachteten Ergebnisse daher nicht zu postulieren und aufgrund des gemessenen 
Redox-Potentials sowie der Menge an nachgewiesenen Disulfiden auch nicht zu erwarten. 
Eine Berechnung der Wasserbeschaffenheitsänderung unter Annahme von Sulfat-Reduktion 
zeigt, dass die Sulfid-Bildung (max 0.01 mmol/l) im gemessenen Umfang nicht zu der beob-
achteten pH-Anhebung führen kann. Eine parallel zur Sulfid-Bildung ablaufende Eisenmono-
sulfid-Fällung führt zu keinem weiteren Protonenverbrauch, wie in Abschnitt 2.1.3 erläutert 
wird.  
Dagegen führt eine mögliche Eisendisulfid-Bildung zu einem Protonenverbrauch. Geht man 
von einer Zunahme von 0.001 Massen-% Sulfid-S (Tab 4.16) (entsprechend 58.8 mg/l Sulfid-
S oder 0.92 mmol/l Pyrit) aus, so ergibt sich eine einmalige Anhebung des pH auf 5.9 (An-
hang 2.3). Damit alleine kann jedoch die wiederholte Anhebung in allen Batch-Gefäßen nicht 
erklärt werden. 
Die Sulfat-Reduktion ist im durchgeführten Versuch damit von untergeordneter Bedeutung. 
Der hohe mikrobielle Umsatz von Fe(III)-Hydroxiden ermöglicht wahrscheinlich eine hohe 
Besiedelungsdichte durch Eisen-Reduzierer, welche die Sulfat-Reduzierer-Population in 
Konkurrenz um den oxidierbaren Kohlenstoff (Acetat, Format) und Wasserstoff limitieren 
(Abschnitt 2.2.1). 
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4.4.3 Schlussfolgerungen 
1) Für die Beschaffenheitsänderung kann ein zweistufiger Prozess angenommen werden: Der 
hohe Karbonat-gepufferte pH-Wert schafft rasch günstige Umweltbedingungen für die   
Etablierung einer Eisen-Reduzierer-Population. Die mikrobiell katalysierte Eisen-
Reduktion wird erst zeitlich verzögert, nach Etablierung einer entsprechenden Population, 
wirksam. Für das hier untersuchte Sediment ist eine positive Rückkopplung zwischen an-
steigendem pH-Wert und optimalen Lebensbedingungen für die Eisen-Reduzierer (welche 
durch die reduktive Lösung von Fe(III)-Hydroxiden wiederum den pH-Wert anheben) zu 
beobachten. Für komplett karbonatfreie Sedimente, welche in der Kippe ebenfalls zu er-
warten sind, ist daher eine langsamere Einstellung reduzierter und pH-neutraler Verhält-
nisse zu erwarten. 
2) Die Reaktivität des organischen Anteils des Kippenmaterials zeigte innerhalb der Ver-
suchslaufzeit (ca. 4 Monate) keine Abnahme. Damit lässt nach 16fachem Austausch des 
Porenvolumens (Batch 5) weder die biologische Verfügbarkeit des organischen Kohlen-
stoffes nach, noch sinkt diese aufgrund des anoxischen Milieus ab. 
3) Trotz absoluter hoher Umsätze von organischer Substanz auch im anoxischen Milieu ist 
diese für Sulfat-Reduzierer offensichtlich nicht verfügbar, was wahrscheinlich am Mangel 
gut für Sulfat-Reduzierer verfügbarer kurzkettiger C-Verbindungen und am starken Kon-
kurrenzdruck durch Eisen-Reduzierer liegt. Eine generell schlechte mikrobielle Verfüg-
barkeit des kippeneigenen organischen Materials unter reduzierten Bedingungen kann aus 
den Versuchen jedoch nicht abgeleitet werden. 
4) Sowohl die Puffereigenschaften des Sedimentes als auch die TIC-Entwicklung deuten 
darauf hin, dass im ungesättigten Kippensediment noch gewisse Mengen an Karbonaten 
verfügbar sind.  
5) Der für eine dauerhafte pH-Anhebung verantwortliche Prozess ist die reduktive Lösung 
der in den Sedimenten gebundenen bzw. aus der Wassersäule nachgelieferten Fe(III)-
Hydroxide. 
6) Unklar ist, warum es im Laufe des Versuches zu einer deutlichen Lösung der als relativ 
stabil angenommenen Fe(III)-Hydroxide gekommen ist, welche im 6. Extraktionsschritt 
der sequentiellen Extraktion freigesetzt werden. Diese werden gemeinhin nicht als biover-
fügbar angesehen (Abschnitt 3.2.4). Möglicherweise ist diese Lösung auf den zunächst 
niedrigen pH-Wert des jeweils zugegebenen Seewassers zurückzuführen. Diese These be-
darf jedoch weiterer Untermauerung. 
7) Eine grobe Abschätzung der Reduktionskapazität des Sedimentes gegenüber oxischem 
See- oder Sickerwasser kann nur unter der Annahme erfolgen, dass aller organischer Koh-
lenstoff entsprechend den Ergebnissen dieses Versuches für Eisen-Reduzierer bioverfüg-
bar ist. Mit einer Abnahme der organischen Substanz von 0.65 auf 0.47 Massen-% (Tab 
4.16) nach 16maligem Porenwasseraustausch (Batch 5) kann eine um den Faktor 83 ge-
ringere Geschwindigkeit der Fe(III)-Front gegenüber der Grundwasserfließgeschwindig-
keit abgeschätzt werden. Aufgrund des nicht bestimmbaren Stoffaustrages während der 
Spülungen des Porenraumes ist dieser wahrscheinlich noch größer.  
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8) Eine pH-Erhöhung ist mit der Reduktion dieser organischen Substanz nur solange verbun-
den, wie Karbonate oder Fe(III)-Hydroxide im Sediment vorrätig sind und gelöst werden 
können. Entsprechend der Modellrechnung zur Fe(III)-Hydroxid-Reduktion (Anhang 2.2) 
kann aus dem im Sediment vorliegenden Stoffvorrat an Fe(III)-Hydroxiden) eine Maxi-
malabschätzung der theoretisch auszutauschenden Porenvolumen getroffen werden, in 
welchen noch eine pH-Erhöhung bewirkt werden kann. Bei einer vollständigen Reduzie-
rung der Fe(III)-Hydroxide, wie sie die Ergebnisse der sequentiellen Extraktion nahe le-
gen und dem oben errechneten Austrag von 1.3 mmol Fe(III)-Hydroxid pro Liter Poren-
wasser ergibt sich ein Faktor von 123/1.3 = 95. Mit einer Stromrate von 1.8·10-6 m/s (Ab-
schnitt 5.1.1) erreicht die Fe(III)-Hydroxid-Stoffaustragsfront eine Geschwindigkeit von 
0.6 m/a. In diesem Zeitraum ist bei Überstau weiteren Kippensedimentes durch den ver-
sauerten Restsee mit der Sedimentation von genügend Eisenhydroxiden und rezentem or-
ganischem Material an der Seewasser-Grundwasserleiter-Grenzschicht zu rechnen, um 
den Reduktionsprozess aufrecht zu erhalten. Die Fe(III)-Hydroxid-Reduktions-Front ver-
bleibt dann im Bereich des Seebodens. Diese Situation ist für den südöstlichsten Ausläufer 
des Sedlitzer Sees anzunehmen, für welchen auch in Zukunft ein Abstrom von versauer-
tem Seewasser in Richtung Senftenberger See anzunehmen ist (BTU Cottbus, 2001) (Ab-
schnitt 5.1.2). Werden die Ergebnisse auf den Zutritt von oxischem Niederschlagswasser 
über die Kippenoberfläche und die ungesättigte Zone übertragen, so entfällt der Seewas-
serkörper als Fe(III)-Hydroxid- und Corg-Quelle und es sollte zu einem Fortschreiten der 
Versauerungs-Front mit der geringen, oben abgeschätzten Geschwindigkeit kommen. 
Möglicherweise ist der mit der Teufe zunehmende pH-Wert im Beschaffenheitsprofil der 
Multilevel-Grundwassermessstelle B10 (Abschnitt 4.2.1) auch auf diesen Prozess zu-
rückzuführen. 
4.5 Induzierte Sulfid-Fällung 
4.5.1 Durchführung des Blindversuches 
Zu Beginn wurde die Säule mit dem unbehandelten Grundwasser der in Tabelle 3.14 darge-
stellten Wasserbeschaffenheit für neun Wochen durchströmt, um festzustellen, ob in der Säule 
Beschaffenheitsänderungen wie z.B. ein Umsatz des natürlichen DOC bereits ohne Substrat-
zugabe und damit den eigentlichen Versuch störende Einflüsse auftreten. Die Konzentrationen 
der Wasserinhaltsstoffe blieben über diese Zeit im Rahmen der in Tabelle 3.14 genannten 
Standard-Abweichung konstant. Ein zeitabhängiger Trend war nicht zu erkennen. 
Jedoch stieg der pH-Wert im Beschaffenheits-Profil der Säule von 4.0 auf 5.0 an, was vermut-
lich auf die teilweise reduktive Lösung suspendierter Fe(III)-Hydroxide aus dem Vorlagebeu-
tel, die in die Säule eingetragen werden, zurückzuführen ist. Geht man von der zunächst be-
stimmten Fe(II)-Konzentration von etwa 3.5 mmol/l und der Fe(TOT)-Konzentration von 4.5 
mmol/l aus, so steigt der pH-Wert gemäß einer PHREEQC-Rechnung bei vollständiger Re-
duktion des Eisens von 3.95 auf 5.9 an. 
Um die unvermeidbare geringe Oxidation von Fe(II) während der Grundwasser-Probenahme 
und damit den Eintrag von suspendierten Fe(III)-Hydroxiden in die Säulenkolonne zu verhin-
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dern, wurden die Vorlagebeutel im weiteren Versuchsverlauf mit dem Reduktionsmittel 
Natriumdithionit (50 mg/l) versetzt. Dies hatte eine vollständige Reduktion der Fe(III)-
Konzentration (c(Fe(TOT)) = c(Fe(II))) im Einlauf zur Folge. Der pH-Wert blieb daraufhin 
im Säulenprofil stabil. Eine Fällung von Eisenhydroxiden in den Vorlagebeuteln konnte nach 
der Dithionit-Zugabe weder optisch beobachtet, noch messtechnisch nachgewiesen werden. 
Das Standard-Redox-Potential verblieb nach der Dithionit-Zugabe während der gesamten 
Versuchszeit im Einlauf und in der gesamten Säule bei etwa 500-600 mV. Schwefel lag wei-
terhin ausschließlich als Sulfat vor. 
4.5.2 Inokulation und Vorversuch 
Dem Zulaufwasser wurde zur Förderung der mikrobiellen Sulfid-Bildung im Vorlagebeutel 
Methanol zugesetzt und zusammen mit dem Grundwasser der Säulenkolonne kontinuierlich 
mit einer Rate von 0.2 ml/min zugegeben. Ein Umsatz des Methanols mit den Wasserinhalts-
stoffen im Vorlagebeutel wurde durch wiederholte Messungen ausgeschlossen.  
Wie in Abschnitt 2.2.2 dargestellt, scheinen sich sulfat-reduzierende Mikroben bevorzugt in 
Nischen mit einem für sie vorteilhafteren Mikromilieu mit geringen oder keinen Strömungs-
geschwindigkeiten aufzuhalten. Von dieser Annahme ausgehend, erfolgte die Anzucht und 
Vermehrung der Mikroorganismen in der Säulenkolonne durch die mehrmalige Unterbre-
chung der Durchströmung in der Versuchssäule ohne weitere Inokulation, was innerhalb we-
niger Tage gelang. Die entsprechenden Mikroorganismen entstammen damit dem untersuch-
ten Aquifer selbst und wurden über das Zulaufwasser oder das eingebaute Sediment in die 
Säulenkolonne eingebracht. Danach erfolgte eine 40-tägige Phase der Sulfid-Fällung mit der 
in Tabelle 3.14 dargestellten Zulauf-Wasserbeschaffenheit. Abschließend wurden die Säulen 
zu Sediment-Analysezwecken geöffnet. 
Die als heterogen angenommene Verteilung der Mikroorganismen-Populationen konnte im 
Nachhinein beim Öffnen der Säulen optisch bestätigt werden. In den randlichen Bereichen der 
Zone der Eisenmonosulfid-Fällung traten die Fällungsprodukte nicht homogen verteilt, son-
dern vornehmlich entlang von Inhomogenitäten (z.B. Rissen in Schluff-Aggregaten oder   
Oberflächen von Kieskomponenten) auf. Die Stoffwechseledukte und -produkte diffundieren 
dann aus dem freien Porenwasser in diese Zonen ein und wieder hinaus. Messbare Stoffum-
sätze stellen somit nur über das Aquifervolumen gemittelte Werte dar und liefern keine Aus-
sage über die tatsächlichen Stoffumsätze der vermutlich heterogen verteilten Mikroorganis-
men-Kolonien. 
4.5.3 Versuchsergebnisse 
Nach erneuter Befüllung der Säulen wurde in den in Tabelle 4.17 dargestellten Versuchsab-
schnitten jeweils der pH-Wert des Zulaufwassers durch die Zudosierung von NaOH und/oder 
die Menge des zugegebenen Methanols variiert. 
 
 
96 Dissertation Bilek DGFZ Proceedings Heft 26 
  4 Parameterermittlung 
Tab 4.17: Versuchsstufen und Modifikationen der Einlaufwasser-Beschaffenheit. 




1 3.8 100 35 
2 4.8 100 14 
3 4.8 200 42 
4 4.8 400 14 
5 4.8 400 35 
6 3.7 400 28 
7 3.8 0 35 
Beschaffenheitsentwicklung der Porenlösung 
Die Einlauf-Konzentrationen aller Wasserinhaltsstoffe (Tab 3.14) blieben mit Ausnahme des 
Aluminiums und des DOC im Verlauf des Experimentes konstant. Die Aluminium-
Konzentration zeigt bereits im Vorlagebeutel eine deutliche Abhängigkeit vom eingestellten 
pH-Wert. In der Säule kommt es aufgrund der pH-Anhebung zu einer weiteren Reduktion der 
Al-Konzentration (Abb 4.21). Die Methanolzugabe zeigte sich in einem entsprechenden An-
stieg der DOC-Konzentration im Zulauf-Beutel über die natürliche DOC-Hintergrund-
Konzentration von etwa 10 mg/l hinaus. In allen Versuchsstufen fand der Rückgang der 
DOC-Konzentration innerhalb der ersten 50 cm bis auf diese Hintergrund-Konzentration statt 
(Abb 4.22). Es erfolgte, wie auch in den Versuchen ohne Methanolzugabe, keine weitere Ab-
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Versuchsstufe
 
Abb 4.21: Eisen- und Aluminium-Konzentration im Verlauf der Versuchsstufen im Ver-
gleich zwischen Einlauf und Port 1. 
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Abb 4.22: Ausgewählte DOC-Konzentrationsprofile entlang der Säule im Verlauf der 
einzelnen Versuchsstufen. 
Damit fand die vollständige Umsetzung des zugegebenen Methanols immer bereits innerhalb 
der ersten 50 cm der Fliesstrecke statt. Lediglich in Versuchsstufe 6 kam es zu einem kurzzei-
tigen Durchbruch der DOC-Konzentration (Abb 4.22). Die vermutlich aufgrund des ernied-
rigten pH-Wertes vorübergehend beeinträchtigte Aktivität der Sulfat-Reduzierer-Population 
erholte sich im Laufe von 1 bis 2 Wochen vollständig und setzte das Methanol wieder voll-
ständig um. Der Vergleich zu der nicht erfolgten Umsetzung im Vorlagebeutel bei zunächst 
gleicher Beschaffenheit der Lösung zeigt die Bedeutung des Sedimentes als Aufwuchskörper 
für die Sulfat-Reduzierer (Siehe Diskussion in Abschnitt 2.2.2). 
Der in allen Versuchsstufen schnelle und vollständige Abbau des Methanols zeigt, dass feh-
lende Nährstoffe (N, P) in keiner der Versuchsstufen einen limitierenden Faktor für die 
mikrobielle Aktivität darstellen. Daher wurde die Zugabe von Nährstoffen nicht ins Auge 
gefasst.  
In Versuchsstufe 1 kommt es trotz rechnerischer Übersättigung von FeS (Abb 4.23) in Port 1 
(Löslichkeitsprodukt entsprechend der PHREEQC-Datenbank phreeqc.dat) nur zu einer un-
vollständigen Fällung von FeS in den ersten 50 cm (Abb 4.21). Auch auf der weiteren Fließ-
strecke ist trotz Gegenwart von Sulfid keine weitere Abnahme der Eisen-Konzentration zu 
beobachten (Abb 4.24). Es wurde daher zunächst der Zulauf-pH-Wert angehoben, um das 
Löslichkeitsprodukt des Eisenmonosulfides anzuheben. Diese pH-Wert Erhöhung hatte je-
doch keinen erkennbaren Effekt auf den pH-Wert an Port 1 und so kam es in Versuchsstufe 2 
nur zu einer geringen Erhöhung der FeS-Fällung. Daher wurde die Methanolzugabe auf 200 
µl/l in Versuchsstufe 3 erhöht, was eine leichte pH-Wert-Anhebung von etwa 5.2 auf etwa 5.5 
zur Folge hatte (Abb 4.25). Die Sulfid-Konzentration nahm leicht ab. Die Sulfat-
Konzentration und die Eisen-Konzentration nahmen hingegen deutlich ab (Abb 4.21, 4.24 
und 4.26).  
98 Dissertation Bilek DGFZ Proceedings Heft 26 
  4 Parameterermittlung 
In Versuchsstufe 4 und 5 wurde die Methanolmenge weiter auf 400 µl/l angehoben. Wieder-
um kam es zu einem vollständigen Verbrauch des eingesetzten Methanols innerhalb der ersten 
50 cm der Fließstrecke. Der pH-Wert stieg auf über 6 an (Abb 4.25), das Redox-Potential 
sank auf unter 0 mV. Im Laufe dieser mehrwöchigen Versuchsphase kam es dann zur voll-
ständigen Fällung allen Eisens. In Versuchsstufe 3 bis 5 bewegt sich zwischen Port 1 und 5 
eine Eisenfront, innerhalb welcher die Fe-Konzentration im Laufe der Versuchszeit abnimmt 
(Abb 4.24). Die Sulfid-Konzentration steigt in Versuchsstufe 5 auf über 1 mmol/l und es bil-
det sich ebenfalls eine im Versuchsverlauf entlang des Fließweges wandernde Konzentrati-
onsfront (Abb 4.27). 
In Versuchsstufe 6 wurde die Methanol-Zulaufkonzentration beibehalten, jedoch wurde auf 
die künstliche pH-Anhebung verzichtet. Diese Versuchsstufe wurde durchgeführt, um die 
Reaktion der etablierten Sulfat-Reduzierer-Population auf den erhöhten Stress durch den na-
türlichen Grundwasser-pH-Wert zu untersuchen. Nach einer ein- bis zweiwöchigen Anpas-
sungsphase mit erniedrigten TIC und Sulfid-Konzentrationen erreichten beide den Stoffum-
satz der Mikroorganismen dokumentierenden Parameter wieder ihre ursprünglichen Konzent-
rationen (Abb 4.26). 
In Versuchsstufe 7 wurde kein Methanol mehr zugegeben, um die Aktivität der Sulfat-
Reduzierer-Population auf einen Abbruch der Behandlungsmaßnahme und insbesondere die 
mögliche Rücklösung der Eisenmonosulfide zu untersuchen, denn Eisenmonosulfide sind 
thermodynamisch besonders unter oxischen Bedingungen weniger stabil als –disulfide. Sul-
fid- und TIC-Konzentration sanken an Port 1 innerhalb einer Woche wieder auf ihre Einlauf-
Konzentration ab, während die Sulfat- und die Fe(II)-Konzentration im Laufe von drei Wo-





















Untersättigung, da kein 
Eisen in Lösung 
nachweisbar
 
Abb 4.23: Sättigungsindizes von Eisenmonosulfid und Siderit für die Versuchsstufen 1 
bis 3 in Port 1. 
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Abb 4.25: pH-Wert und Redox-Potential im Verlauf der Versuchsstufen im Vergleich 
zwischen Einlauf und Port 1. 
100 Dissertation Bilek DGFZ Proceedings Heft 26 

























































Abb 4.26: Sulfat- und Sulfid-Konzentrationsänderung im Verlauf der Versuchsstufen im 
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100 bzw. 200 µl/l Methanol; keine 
vollständige Fe(II)-Fällung
400 µl/l Methanol; vollständige 
Fe(II)-Fällung
 
Abb 4.27: Sulfid-Konzentrationsprofile entlang der Säule im Verlauf der Versuchsstufen. 
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Feststoffuntersuchungen 
Die in die Säule eingebauten Sedimente wurden vor und nach den Vorversuchen mittels se-
quentieller Extraktion aufgeschlossen (Anhang 1.4). Die Schwefel- und Calcium-Masse wur-
den in größeren Mengen jeweils nur im ersten Extraktionsschritt freigesetzt. Als Quelle 
kommt damit nur das von diesen Ionen dominierte Porenwasser und im Falle des Calciums 
die Bindung an unspezifische Austauscher in Frage. Stabile Metalldisulfide (Aufschluss im 6. 
Extraktionsschritt) sind weder für den Ausgangszustand noch nach Abschluss des Versuches 
nachzuweisen. Eisenmonosulfide waren dagegen deutlich als schwarze Präzipitatschicht er-
kennbar. Die in den ersten 50 cm der Säule sehr stark färbende homogene Verteilung der Fäl-
lungsprodukte zeigte entlang des Fließweges eine zunehmend heterogene Verteilung und 
schwächere Färbung. Nach 2 m Fließweg waren optisch keinerlei Präzipitate mehr zu erken-
nen (Abb 4.28). 
 
Abb 4.28: Sedimentproben aus der Versuchssäule nach abgeschlossenem Versuch mit 
Eisenmonosulfid-Präzipitaten. 
Das Sediment zeigt nur geringe Mengen von sowohl bioverfügbarem Eisen (1-2 mmol/kg) als 
auch stabileren Eisen-Phasen (1-2 mmol/kg). Nach 40 Tagen Sulfid-Fällung im Vorversuch 
nahm diese Konzentration um etwa 1 mmol/kg ab. 
Mangan-Oxide als weitere potentielle Elektronenakzeptoren scheinen in Übereinstimmung 
mit den Redox-Verhältnissen nicht Bestandteil des Sedimentes zu sein und im Laufe der Ver-
suche auch nicht gefällt zu werden. Dies wird durch die konstant bleibende Mn-Konzentration 
im Säulenprofil in allen Versuchsstufen bestätigt: Mangan liegt ausschließlich in Lösung vor. 
Die extrahierbare Aluminium-Masse zeigt für den Extraktionsschritt 3 und 4 (Organische 
Bindungen und schlecht kristalline (Hydr-)Oxide) eine Anreicherung während des Versuchs-
verlaufes. Dies ist als Folge des pH-Anstieges in der Säule und der damit geringer werdenden 
Stabilität des gelösten Aluminiums zu interpretieren. Die pH-abhängige Festlegung des Alu-
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miniums in der Festphase wird auch durch dessen Konzentrationsabnahme im Säulenprofil 
deutlich (Abb 4.21). 
Das in die Säule eingebaute Sediment wurde mit einem CS-Mat auf die Sulfat- und die Disul-
fid-Gehalte sowie auf den Gehalt an organischem-, und anorganischem Kohlenstoff unter-
sucht. Anorganischer Kohlenstoff (Karbonat) und Disulfide (Pyrit) konnten mit einer Aus-
nahme bei 1.9 m Säulenlänge weder vor, noch nach dem Versuch nachgewiesen werden (Tab 
4.18). Beim organischen Kohlenstoffgehalt ist eine Abnahme des Massenanteiles im Laufe 
des Versuches zu beobachten. 
Tab 4.18:  Ergebnisse der CS-Mat-Analyse. 
Position Canorg Corg SSulf SPy
m Gew-% Gew-% Gew-% Gew-%
<0.005 0.24 0.023 <0.005
2.35 <0.005 0.13 0.030 <0.005
2.15 <0.005 0.07 0.022 <0.005
1.90 <0.005 0.16 0.050 0.0087
1.70 <0.005 0.12 0.033 <0.005  
4.5.4 Diskussion der Schwefel-, Eisen- und Kohlenstoff-Bilanz 
Nimmt man an, dass die gesamte Abnahme der Eisen-Konzentration auf die Bildung von Ei-
senmonosulfid zurückgeht, so kann aus den Analysendaten die in Abbildung 4.29 dargestell-
te kumulative Elektronenaufnahme durch entstehendes Eisensulfid und gelöstes Sulfid gemäß 
Gleichung 2.18 ermittelt werden. Demgegenüber kann jeweils über den Methanolverbrauch 
oder die TIC-Bildung die Elektronenabgabe berechnet werden. Dabei muss die molare Me-
thanol-Abnahme der molaren TIC-Zunahme entsprechen, wenn keine weitere Corg-Quelle für 
den Stoffumsatz verfügbar gemacht wird. Jedoch liegt die TIC-Zunahme in allen Versuchs-
stufen über der DOC-Abnahme (Abb 4.30), womit auf den zusätzlichen Umsatz von sedi-
menteigener organischer Substanz insbesondere in Versuchsstufe 4 bis 6 geschlossen werden 
muss. Der TIC-Überschuss nimmt mit der Menge an umgesetztem Methanol zu, woraus ge-
schlossen werden kann, dass der Umfang des Umsatzes der sedimenteigenen organischen 
Substanz mit der mikrobiellen Aktivität korreliert. 
Die Konstanz der DOC-Konzentration in den weiteren Ports (Abb 4.22) kann daher nicht als 
prinzipielle Nicht-Verfügbarkeit des natürlichen DOC interpretiert werden. Dieser Konzentra-
tionsverlauf zeigt lediglich, dass trotz offensichtlich gesteigerter mikrobieller Umsätze der 
natürlichen im Sediment vorhandenen organischen Substanz kein relativer Verbrauch des 
gelösten organischen Kohlenstoffes stattfindet. Auch die in den Vorversuchen durchgeführten 
Sedimentuntersuchungen zeigten eine Abnahme der an den Feststoff gebundenen organischen 
Substanz während der Phase der Sulfat-Reduktion (Tab 4.18). 
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Abb 4.29: Gegenüberstellung der Konzentration der Elektronendonatoren und –akzep-
toren im Verlauf der Versuchsstufen. Die Konzentrationen wurden zur Darstel-
lung der stöchiometrischen Verhältnisse auf die pro Mol abgebbare oder auf-





























































Abb 4.30: DOC- und TIC-Konzentration im Verlauf der Versuchsstufen im Vergleich 
zwischen Einlauf und Port 1. 
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In den Versuchsstufen 1 bis 3 entspricht die durch die TIC Konzentrationszunahme berechen-
bare Elektronenabgabe des Corg zwischen Einlauf und Port 1 etwa der Aufnahme durch die 
Sulfid-Bildung (Abb 4.29). Diese ist definiert durch die Summe aus gelöstem Sulfid und ge-
fälltem Sulfid (messbar durch die Eisen-Abnahme) und entspricht gleichzeitig der Sulfat-
Abnahme. Ab Versuchsstufe 5 übersteigt die Sulfat-Abnahme und die TIC-Zunahme jedoch 
die analytisch nachweisbare Sulfid-Bildung. Dies könnte auf einen reduktiven Umsatz von 
Fe(III)-Hydroxiden mit Sulfid nach Gleichung 2.17 zurückzuführen sein. Beobachtungen von 
von Gunten und Zobrist (1993) und Pytzik und Sommer (1981) zeigen, dass Fe(III)-
Hydroxide auch direkt an der Silikatoberfläche in FeS umgesetzt werden, jedoch ohne den 
Umweg über gelöstes (und damit messbares) Fe(II). Nach Canfield (1989) werden mikrobiell 
verfügbare Fe(III)-Hydroxide so lange mit Sulfid umgesetzt, wie sie gut bio-verfügbar sind. 
Sie können dadurch auch bei hoher Sulfid-Bildungsrate die Sulfid-Konzentration niedrig hal-
ten bis sie aufgebraucht sind. Der gesamte Umsatz der Schwefel-Spezies kann damit nur über 
die Abnahme der Sulfat-Konzentration erkannt werden und korreliert deutlich besser mit der 
TIC-Zunahme (Abb 4.29). 
Die zeitliche Entwicklung der Fe(II)-Profile (Abb 4.24) in Versuchsstufe 4 spricht ebenfalls 
für diese Interpretation. Die Abnahme der Eisen-Konzentration in den folgenden Ports 2 bis 5 
ist jeweils geringer als die Abstandsgeschwindigkeit in der Säule unter Berücksichtigung der 
Dispersion erwarten ließe. Die Verzögerung ist wahrscheinlich auf die Nachlieferung von 
Eisen von der Festphase zurückzuführen. Wie die Ergebnisse der sequentiellen Extraktion 
zeigen (Anhang 1.4), erfolgte eine Lösung von etwa 1 mmol/kg des bioverfügbaren Eisens im 
Laufe des Vorversuches. Mit der Abstandsgeschwindigkeit von 23 cm/d und der aus Abbil-
dung 4.24 abschätzbaren Geschwindigkeit der Eisen-Austragsfront von 7 cm/d kann ein Re-
tardationsfaktor für den Eisen-Umsatz von 3.2 grob abgeschätzt werden (Abb 4.31). Den 
gleichen Wert liefert eine Abschätzung auf Basis der aus der Sulfat-Bilanz hervorgehenden 
Differenz von 2 mmol/l (entspr. 16 mmol/l e-) (Abb 4.26 und 4.29), welche offensichtlich mit 











Geschw. d. Eisen-Lösungsfront: 0.07 m/d
Retardationsfaktor: 3.2
 
Abb 4.31: Schematische Darstellung der Fe(III)-Hydroxid-Lösungsfront und der damit 
verbundenen Retardation in Abhängigkeit der spezifischen Eisen-
Massenanteile bzw. –Lösungs-Konzentrationen. 
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Aus der Stöchimetrie der Gleichungen 2.16 und 2.17 wird ersichtlich, dass an der Fe(III)-
Hydroxid-Lösungs-Front ein Abfall der Sulfid-Konzentration (Abb 4.27) eintritt, welcher im 
Versuchsverlauf beobachtet werden kann. 
Die Sulfid-Konzentration nimmt in der weiteren Säule (Ports 1 bis 5) in den ersten drei Ver-
suchsstufen ab (Abb 4.27), obwohl aufgrund der TIC-Konzentrationsentwicklung eine gewis-
se Nachlieferung von reaktiver organischer Substanz und deren Umsatz zu erwarten ist (Abb 
4.30). Dagegen ist keine Abnahme der Fe-Konzentration in Lösung zu beobachten (Abb 
4.24). Auch diese Beobachtung spricht für die Umsetzung des Sulfides mit feststoff-
gebundenem Eisen. 
Theoretisch könnten außer Fe(III)-Hydroxiden auch andere Reaktanden für das Sulfid als  
Elektronenakzeptor dienen. Dies wird jedoch ausgeschlossen, da keiner der in Frage kom-
menden Reaktanden (O2, NO3-, Mn-Oxide) im Säuleneinlauf bzw. am Feststoff gebunden 
analytisch nachgewiesen werden konnte. Auch sind diese unter den herrschenden Redox-
Bedingungen in der Versuchsanlage nicht zu erwarten.  
Auch Peiffer (1994) beschreibt die Rückoxidation des Sulfides durch die Reaktion mit 
Fe(III)-Hydroxiden. Danach kann nach Gleichung 2.16 teiloxidierter Schwefel entstehen, der 
nach Gleichung 2.19 mit Eisenmonosulfiden zu Eisendisulfid weiterreagieren kann. Nachdem 
im Kippenaquifer kaum noch reaktive (mikrobiell verfügbare) Fe(III)-Hydroxide vorhanden 
sind (Abschnitt 4.1.5), ist aus rein bilanziellen Gründen nicht zu erwarten, dass die Rückoxi-
dation des gebildeten Eisenmonosulfides zu Pyrit vollständig erfolgen kann. Rickard et al. 
(1995) beschreiben die Umwandlung von Eisenmonosulfid in –disulfid mit Polysulfiden als 
einen gegenüber der Monosulfid-Bildung langsamen Prozess. Allerdings ist es nach Schoonen 
und Barnes (1991) möglich, dass über Polysulfate gebildete Disulfide als Kristallisationskei-
me für die weitere (polysulfid-unabhängige) Abscheidung von Disulfiden direkt aus der Lö-
sung dienen. Eine geschlossene Eisen- und Schwefel-Bilanz konnte für den Säulen-Versuch 
jedoch nur durch die Annahme von Eisenmonosulfiden als Fällungsprodukte erreicht werden. 
Diese deckt sich mit den Ergebnissen der Feststoff-Untersuchungen, welche keinen Nachweis 
von Eisendisulfiden erbrachten. 
4.5.5 Schlussfolgerungen 
Die künstliche Anhebung des pH-Wertes im Einlauf-Wasser ab Versuchsstufe 2 führte nicht 
zu einem pH-Anstieg bei Port 1 und damit nicht zu einer messbar erhöhten Eisenmonosulfid-
Fällung. Die Etablierung einer aktiven Sulfat-Reduzierer-Population war auch bei einem Ein-
lauf-pH-Wert von 3.8 erfolgreich. Damit war die künstliche pH-Anhebung in den Versuchs-
stufen 2 bis 5 nicht nötig um die Sulfid-Bildungsrate zu erhöhen, wie auch die Fällungsleis-
tung in Versuchsstufe 6 bei pH 3.8 und vollständiger Umsetzung des Methanols zeigte.  
Aus den Ergebnissen muss geschlussfolgert werden, dass zumindest ein Teil des im Sediment 
gebundenen bioverfügbaren Eisens mikrobiell umgesetzt wird. Weiterhin muss zumindest bei 
erhöhter mikrobieller Aktivität mit dem Umsatz natürlicher organischer Substanz gerechnet 
werden, wobei deren Reaktivität stark von ihrem geologischen Alter und ihrer Struktur ab-
hängig sein dürfte (Abschnitt 2.2.3). 
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Die vollständige Umsetzung des organischen Elektronendonators erfolgt innerhalb der ersten 
50 cm der Säule, sobald die entsprechenden Wasserinhaltsstoffe gemäß Gleichung 2.18 und 
die auf der Sedimentoberfläche lebenden Mikroben zur Verfügung stehen. Die Ausdehnung 
des für die Fällung genutzten Reaktionsraumes ist damit eher gering und liegt in der unmittel-
baren Umgebung des Zulaufes (Infiltrationseinrichtung). Die sich daraus ergebende schnelle 
Verfüllung des zur Verfügung stehenden Porenraumes mit Biomasse und Fällungsprodukten 
kann daher zu einem Problem für den langfristigen Betrieb einer Infiltrationsanlage werden.  
Die Ableitung einer Rate für die Sulfid-Bildung mit dem Ziel der Übertragung auf den Feld-
einsatz ist vor dem Hintergrund der dort langen Aufenthaltszeiten des zu behandelnden 
Grundwassers und der zur Verfügung stehenden Reaktionsstrecken nicht sinnvoll. Die Sulfid-
Fällung kann im Ergebnis des hier durchgeführten Versuches für die Prognoserechnung als 
Gleichgewichts-Reaktion unter sofortigem Umsatz allen zugegebenen künstlichen organi-
schen Materials betrachtet werden. 
Bei einer Produktion von Sulfid durch Sulfat-Reduktion nach Gleichung 2.2 steigen pH-Wert 
und die Sulfid-Konzentration theoretisch so lange an, bis bezüglich der Eisenmonosulfide 
Sättigung erreicht ist und diese ausfallen (Gl. 2.9). Danach werden in der Summe keine Pro-
tonen mehr freigesetzt, da die Fällung eine gleich große Menge an Protonen bindet, wie sie 
durch die Sulfat-Reduktion erzeugt werden (Gl. 2.7). Bei sofortiger Fällung allen Sulfides als 
Eisenmonosulfid sollte nur die über die Kohlenstoff-Spezies erfolgende pH-Änderung (Gl. 
2.11) beobachtbar sein. Dies erklärt die Abhängigkeit des pH-Wertes von der Menge des ge-
lösten Sulfides (Abb 4.25 und 4.26). Die zugegebene Methanolmenge scheint also, da sie 
jeweils vollständig umgesetzt wurde, über Gleichung 2.7b den pH-Wert und die Sulfid-
Konzentration in Lösung zu steuern. Dieser Wirkungsmechanismus bedeutet aber auch, dass 
bei einer entsprechenden Methanol-Überdosierung mehr Sulfid entstehen kann als dem 
Grundwasser durch Eisenmonosulfid-Fällung entzogen werden kann. In diesem Fall kommt 
es zum ungewünschten Verbleib des Sulfides im Grundwasser. 
Die innerhalb einer Versuchsstufe gefällte Eisenmonosulfid-Masse bleibt bei gleichen Ein-
laufwasser-Beschaffenheiten relativ konstant. Ein Vergleich der einzelnen Versuchsstufen 
zeigt, dass die gefällte Eisenmonosulfid-Masse von der zugegebenen Methanol-Menge und 
vom pH-Wert abhängig ist. Damit scheint die Fällung des Eisenmonosulfides nach Gleichung 
2.9 über dessen Löslichkeitssprodukt gesteuert zu werden. Allerdings tritt an Port 1 in jeder 
Versuchsstufe eine bis zu zehnfache Übersättigung des Eisenmonosulfides gegenüber dem in 
der PHREEQC-Datenbank angegebenen Löslichkeitsprodukt auf (Abb 4.23). Diese scheint 
im Laufe des Versuches keinem Trend zu unterliegen d.h. eine Abnahme der für eine Fällung 
nötigen Übersättigung, beispielsweise durch die Bildung von Kristallisationskeimen, kann 
nicht festgestellt werden. Auch die FeS-Sättigungsindizes an den weiteren Ports lassen bei 
starker Streuung keinen von der Versuchsstufe abhängigen Trend erkennen. Jedoch nehmen 
die Sättigungsindizes bis Port 4 bei starker Streuung tendenziell bis auf 0 ab (Sättigung) (Abb 
4.32). Damit weist der Eisenmonosulfid-Fällungsprozess auch eine gewisse kinetische Kom-
ponente auf: Nach der raschen initialen Eisenmonosulfid-Fällung bis zum ersten Port erfolgt 
entlang des weiteren Fließweges eine weitere Fällung aufgrund der Übersättigung bis zur Ein-
stellung eines rechnerischen Sättigungs-Gleichgewichtes. Dieser Prozess kann für die Bildung 
der Eisenmonosulfid-Präzipitate verantwortlich sein, die in geringem Umfang zwischen 50 
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und 150 cm Fließstrecke gefunden wurden. Der Eisen-Fällungsprozess ist also letztendlich 
durch die Eisen-, die Sulfid-Konzentration und den pH-Wert gesteuert. Die Zeitdauer der 
Gleichgewichtseinstellung (< 10 Tage) kann gegenüber den im Feld erwartbaren Aufenthalts-
zeiten vernachlässigt werden. Der Fällungsvorgang kann daher mit der bekannten Löslich-
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90 Tage 97 Tage
 
Abb 4.32: Darstellung der Sättigungs-Indizes des Eisenmonosulfides im Säulenprofil für 
die ersten drei Versuchsstufen. 
Durch die Stoffumsetzungen erfolgt im Grundwasserleiter ein Anstieg der TIC-Konzentration 
von etwa 2.3 auf maximal 13 mmol/l (Abb 4.30) und von H2S von 0.0 auf maximal 1.2 
mmol/l. Dies führt bei der gegebenen Wasserbeschaffenheit (Tab 3.14) zu einer Erhöhung 
des CO2-Gaspartialdruckes von 6900 auf 19000 Pa und für H2S von 0.0 auf 1000 Pa. 
(Ergebnisse einer PHREEQC-Speziationsrechnung). Damit liegt der Gaspartialdruck jeweils 
über den atmosphärischen Gaspartialdrücken der beiden Gase. Geht man im 
Grundwasserleiter von einem bereits gasgesättigten Zustand aus (Summe aller Gaspartial-
drücke in 20 m Tiefe = 3·105 Pa), so steigt der Gasdruck um 4.4 % an. Die durch die 
Stoffumsätze erzeugten zusätzlichen Gaspartialdrücke liegen deutlich unter der bei diesen 
Tiefen in aquatischer Form speicherbaren Gasmenge. Ob es zur Ausbildung einer separaten 
Gasphase kommt hängt deshalb von den tatsächlichen Partialdrücken der anderen gelösten 
Gase im Untergrund ab. 
4.5.6 Bestimmung des Alkalinitätsgewinns 
Um den durch die Fällung des Eisenmonosulfides erreichten Alkalinitätsgewinn zu berech-
nen, wurde sowohl das Einlauf- (Tab 3.14) als auch das Auslaufwasser (Port 1, 125 Ver-
suchstage, Tab 4.19) rechnerisch titriert. Vor dem Hintergrund des letztendlich erwarteten 
Austrittes des Grundwassers in ein Oberflächengewässer wurden als Randbedingungen je-
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weils atmosphärische Partialdrücke für die Gasphasen CO2 und O2, sowie die Möglichkeit zur 
Fällung von Eisen- und Aluminumhydroxiden vorgegeben (Abschnitt 2.1.1). Gegenüber der 
rechnerischen Azidität des Zulauf-Wassers bezüglich des Referenzzustandes (atm. Bed., pH 
7) von ursprünglich 6.5 mmol/l erreicht das Wasser eine rechnerische Alkalinität von 4.4 
mmol/l. 
Tab 4.19:  Beschaffenheit des Säulen-Wassers an Port 1 nach 125 Tagen (Einlaufwasser 
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In diesem Kapitel wird aus den bisherigen Untersuchungen ein Kippengrundwasser-
Genesemodell abgeleitet. Darauf aufbauend werden die Ergebnisse der Bestimmung des 
Stoffvorrates und seiner Verfügbarkeit mit dem berechneten Grundwasservolumenstrom zu 
einem Stoffstrom kombiniert. Dies erfolgt in Form einer 1D-Transport- und Reaktionsmodel-
lierung, über welche die Rückkoppelung von Porenwasserkonzentration und Stoffvorrats-
Verfügbarkeit abgebildet wird. 
5.1 Berechnung der Grundwasserströmung 
5.1.1 Zukünftige Strömungsverhältnisse 
Die zukünftigen Strömungsverhältnisse werden aus den für die Zukunft prognostizierten bzw. 
geplanten Randbedingungen errechnet (Abb 3.9). Im Wesentlichen sind das die Seespiegelan-
stiege in den Restlöchern des Modellgebietes und die Abschaltung der Sümpfung des Tage-
baus Meuro. Die Ableitung von gereinigtem Grubenwasser aus der GWRA Rainitza über die 
Rainitza in die schwarze Elster wird von gegenwärtig 30 m3/min zu Beginn des Jahres 2004 
auf 180 m3/min angehoben. Grundwasserneubildung, Verdunstung, Durchfluss durch die 
Schwarze Elster und die Förderrate des Wasserwerkes Buchwalde werden als konstant ange-
nommen. 
Es wurden Geschwindigkeitsvektoren für das Modellgebiet berechnet (Abb 5.1). Für den heu-
tigen Grundwasserabstrom des Senftenberger Sees ergibt sich eine mittlere Abstandsge-
schwindigkeit von 1.8·10-6 m/s (57 m/a) im Bereich der GWMSt B10 (Abb 5.2), was für die 
Zeit seit der abgeschlossenen Flutung des Senftenberger Sees im Jahre 1972 bis heute einer 
Fließstrecke von 1767 m entspricht. Die geringe Fließgeschwindigkeit deckt sich mit den 
geochemischen Abschätzungen des Stoffumsatzes in der Kippe (Abschnitt 4.2.2). Für den 
zukünftigen Grundwasserzustrom ergibt sich aufgrund des niedrigeren Gradienten eine noch 
geringere Abstandsgeschwindigkeit von 2.2·10-7 m/s (6.9 m/a). Für den zukünftigen stationä-
ren Zustand geht die Grundwasserfließgeschwindigkeit in der Nähe des Sedlitzer Sees gegen 
Null, was der Position einer Wasserscheide entspricht. 
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Im Bereich der quartären Rinne bewirkt die dort erhöhte Grundwasserneubildung (Kleingar-
tenanlagen, Landwirtschaft) ein steileres Abtauchen der Strombahnen (Abb 5.3). Mit der 
durchschnittlichen Grundwasserneubildung auf der Kippe von etwa 75 mm/a und auf der 
Rinne von 220 mm/a verdreifacht sich die Steigung der Strombahnen. Bei einer ungefähren 
zukünftigen Aufenthaltszeit von 32 Jahren (Tab 5.1) dringt das Niederschlagswasser damit 
etwa 23 m in den Grundwasserleiter vor. Die in Abbildung 5.4 ausgewiesene Versickerungs-
rate über die Schwarze Elster im Bereich des Nordanstromes trägt ebenfalls deutlich zu einem 
Abtauchen der Strombahnen im Bereich der quartären Rinne bei. In Abbildung 5.3 sind fünf 
berechnete Strombahnen im zukünftigen Anstrom des Sees mit verschiedenen Endteufen 
dargestellt. Die beiden beschriebenen Effekte sind erkennbar: Es kommt zu einem Abtauchen 
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gestellt. Die beiden beschriebenen Effekte sind erkennbar: Es kommt zu einem Abtauchen der 
Strombahnen um bis zu 20 m. Jedoch werden die abgebildeten Strombahnen von den un-
durchlässigen Resten des 2. LFH beeinflusst, welche nördlich und südlich der Rinne liegen 























Abb 5.1: Ausschnitt aus dem Modellgebiet. Berechnetes Strömungsfeld mit der ausge-
wählten Stromröhre und der Lage der GWMSt B6, B10 und 367. Die Größe 



































Abb 5.2: Darstellung der Geschwindigkeitsvektoren entlang der Stromröhre. 
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Abb 5.3:  Abtauchen der berechneten und in eine Ebene projizierten Strombahnen im 




Zustrom Q = 
2 10-5 m3/s
12 m










Abb 5.4:  Abschätzung der Tiefenlage der Trennstromlinie zwischen dem Sickerwasser 
der Schwarzen Elster und dem Grundwasser-Zustrom aus den nördlich gelege-
nen Gebieten. 
Tab 5.1:  Abschätzung der zukünftigen Eindringtiefe des Niederschlages über der quart-
ären Rinne bei Annahme eines rein advektiven vertikalen Zustromes. 





Eindringtiefe des Niederschlages 23.24 m  
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5.1.2 Wasserbilanzen für Gewässer und Kippenkörper 
Abbildung 5.5 zeigt die Zunahme des Grundwasserzustromes in den Senftenberger See, wel-
cher von heute 4.6 auf 15.3 m3/min im stationären Endzustand ansteigen wird. Der Abstrom 
aus dem See in das Grundwasser wird sich parallel dazu von heute 11.3 auf 0.5 m3/min ver-
ringern. Der Bilanzausgleich erfolgt durch den erhöhten Oberflächenabstrom in die Schwarze 
Elster bei Erreichen des stationären Endzustandes, welcher im Gegenzug von gegenwärtig 
etwa 30 m3/min auf 52.6 m3/min ansteigen wird. Der gleiche steuernde Effekt des mittleren 
Seewasserspiegels könnte durch eine entsprechende Reduzierung des Zustromes im Einlauf 













































Zustrom aus Schwarzer Elster
Abstrom in Schwarze Elster
Zustrom aus Grundwasser gesamt





Abb 5.5: Gesamtbilanz des Seewasserkörpers. 
Der Grundwasserzustrom in den Senftenberger See geht nur zum Teil auf den Zustrom aus 
dem Einzugsgebiet des Südfeldes zurück. Um diesen Zustrom genauer zu quantifizieren, wur-
de der Seeboden in verschiedene Bilanzgebiete unterteilt. So konnten die entsprechenden Zu- 
und Abstromraten in den See den einzelnen Herkunftsgebieten zugewiesen und damit die 
entsprechenden Anteile am Gesamtzustrom bestimmt werden. Hierzu wurden in allen Mo-
dellelementen, mit denen der See gekoppelt ist, die zeitabhängige Grundwasserstromrate zwi-
schen See und Grundwasserleiter ermittelt (Abb 5.6 und 5.7). Die Daten wurden mit dem für 
alle Elemente ausgewiesenen Grundwasserströmungsvektor verglichen, wodurch das Her-
kunftsgebiet erschlossen werden konnte. Der radiale Abstrom des durch Grundwasserneubil-
dung entstehenden Grundwassers auf der Senftenberger Insel (Innenkippe) macht eine Viel-
zahl einzelner Bilanzgebiete nötig (Abb 5.8). 
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Abb 5.7: Bilanzgebiete, über die Abstrom in den Grundwasserleiter aus dem See erfolgt. 
Der Zustrom über Bilanzgebiet m, welches im Abstrom der Sedlitzer Kippe liegt, beträgt für 
den zukünftigen stationären Zustand insgesamt etwa 4.6 m3/min. Die einzelnen Quellen die-
ses Stromes sind für das gesamte Einzugsgebiet des Bilanzgebietes m entsprechend der Mo-
dellergebnisse in Abbildung 5.9 dargestellt.  
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Abb 5.8: Aufteilung des Seebodens in verschiedene Bilanzgebiete. Gekennzeichnet sind 





























Abb 5.9:  Wasserbilanz für das Bilanzgebiet m, mit dem Südfeld und Teilen der quart-
ären Rinne im Einzugsgebiet. 
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Die Schwarze Elster infiltriert im gesamten Modellgebiet mit Ausnahme des östlichen Mo-
dellrandes, wo es zur Infiltration kommt (Abb 5.10). Dort liegt die Gewässeroberfläche der 
Schwarzen Elster mit 101.5 bis 101 mNN unter der Grundwasseroberfläche deren Lage in 
diesem Gebiet vom Restloch Laubusch mit einer konstanten Wasserspiegelhöhe von 107.5 
und dem Koschensee mit einem Wasserspiegel von 100.5 mNN bestimmt wird. Die Infiltrati-
on reduziert sich im Bereich der quartären Rinne im Norden des Senftenberger Sees, nachdem 
der Grundwasserspiegel dort bis zum stationären Endzustand angestiegen ist, da der Grund-
wasserflurabstand geringer wird. Eine Exfiltration von Grundwasser der Sedlitzer Kippe oder 
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Abb 5.10: Wasserstand und Flusssohllage der Schwarzen Elster im Modellgebiet sowie 
Versickerungsraten. Die Abbildung zeigt die Abnahme der Versickerung im 
Nordraum des Senftenberger Sees aufgrund des ansteigenden Grundwasser-
spiegels in der quartären Rinne. 
Die Schwarze Elster infiltriert 1.9 m3/min im Einzugsgebiet m. Der Zustrom aus der Kippe 
von 1.5 m3/min wird vollständig aus der dort stattfindenden Grundwasserneubildung gespeist, 
welche geringfügig höher ist. Damit kommt es zur Ausbildung einer Wasserscheide, die je-
doch nahe des Sedlitzer Sees liegt (Abb 5.1, 5.2 und 5.9). Damit ist nicht die Infiltration aus 
dem Sedlitzer See, sondern die Grundwasserneubildung die Quelle des zukünftig dem Senf-
tenberger See zugehenden Kippengrundwassers. Eine Ausnahme bildet der südöstliche Aus-
läufer des Sedlitzer Sees, welcher aufgrund seiner Nähe zum Senftenberger See und zu den 
höher durchlässigen Schichten einer quartären Rinne zwischen den Tagebauen Sedlitz und 
Koschen nach den Berechnungsergebnissen in den Grundwasserleiter infiltrieren wird (Abb 
5.1). 
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5.2 Genesemodell Kippengrundwasser 
5.2.1 Abschätzung des ursprünglichen Karbonat-Gehaltes 
Für die Genese des Kippengrundwassers ist im Initialstadium (Umlagerung und Belüftung der 
Sedimente) die schnell verfügbare Pufferkapazität durch Karbonat-Verwitterung bedeutsam. 
Der ursprüngliche Karbonat-Gehalt lässt sich aus dem ursprünglichen Calcium-Gehalt ab-
schätzen, da keine bedeutenden weiteren Quellen für Calcium in Frage kommen. Mafische 
Primärminerale sollten nur in geringen Mengen im Ausgangssediment vorhanden gewesen 
sein. Die Präsenz von Gips in den ungestörten gesättigten Vorfeldsedimenten ist aufgrund 
seiner hohen Löslichkeit ebenfalls nicht wahrscheinlich, womit Gipsgehalte der ungestörten 
Sedimente als Calcium-Quelle nicht in Betracht kommen. Der ursprüngliche Calcium-Gehalt 
ergibt sich wiederum aus der heute noch in der gesättigten Kippe vorhandenen Calcium-
Masse und der in den letzten 30 Jahren abtransportierten Calcium-Masse. Bereits der heutige 
Calcium-Gehalt liegt jedoch an der oberen Grenze dessen, was nach der historischen Erkun-
dung ursprünglich an Karbonat in der Kippe vorhanden gewesen sein kann. 
Heute existieren zwei Depots für Calcium: die Porenlösung mit etwa 12 mmol/l (0.008 Ca-
Massen-% bezogen auf die Festphase) und der Gipsgehalt des Sedimentes. Dieser wurde in 
Abschnitt 4.1.6 als gering eingeschätzt. Mit der Annahme dass das im Schwermetallauf-
schluss freigesetzte Calcium aus Gips stammt (1.9 mmol/kg) ergibt sich mit einem zusätzli-
chen Anteil von 0.006 Ca-Massen-% ein ursprünglicher Calcium-Vorrat von 0.014 Ca-
Massen-% (entspr. 0.04 Karbonat-Massen-%). Dieser Anteil erscheint vor dem Hintergrund 
der vermutlich geringen Karbonat-Gehalte im Ausgangsgestein möglich, aber hoch. Die we-
nig realistische Annahme, dass alles an den Austauschern der Schluff-Aggregate gebundene 
Calcium ebenfalls aus Karbonaten stammt, führt zu einer noch wesentlich größeren ursprüng-
lichen Karbonat-Menge. Damit scheint es in den vergangenen 30 Jahren nicht zu einer bedeu-
tenden Abfuhr von Calcium gekommen zu sein, was nur mit einer geringen Strömungsge-
schwindigkeit im Anstrom der GWMSt B10 bzw. relativ langen Aufenthaltszeiten (Jahrzehn-
te) des Grundwassers im Kippenkörper zu erklären ist. Die getroffene Abschätzung deckt sich 
mit den hydraulischen Ergebnissen (Abschnitt 3.4.3 und 5.1.2) und den geochemischen Be-
trachtungen in Abschnitt 4.2.2. Das heute dort vorgefundene Porenwasser entspräche damit 
noch dem ursprünglichen Porenwasser. Letzteres entwickelte sich durch Reaktionen in der 
Folge der Kippenaufsättigung zwischen dem aufgehenden Grundwasser bzw. dem Nieder-
schlagswasser und der Festphasen. 
5.2.2 Genesemodell 
Für die Genese der heute messbaren Grundwasserleiter-Beschaffenheit sind folgende zwei 
Pfade denkbar:  
A) Vollständige Pufferung durch Karbonat 
• Während und nach Ablagerung des Sedimentes kommt es zu einer relativ schnellen 
Verwitterung der Eisensulfide unter nahezu atmosphärischen Bedingungen in der un-
gesättigten Zone. Vorhandenes Karbonat wird gelöst und Fe(III)-Hydroxide fallen aus. 
Die Stoffumwandlungsprozesse finden hauptsächlich im hoch konzentrierten Haftwas-
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ser statt, so dass die absolute Masse der gelösten Stoffe gering ist. Solange Karbonat 
vorliegt und sich das System im Gleichgewicht mit der Atmosphäre befindet, läuft 
dieser Prozess theoretisch vollständig gepuffert ab (Gl. 5.1). 
 
15/4O2(g) + FeS2(s) + 2CaCO3(s) => 2CaSO4(s) + 0.5Fe2O3(s) + 2CO2(g)  (Gl. 5.1) 
 
• Es entstehen Gips und Fe(III)-Hydroxide. Unter den nahezu neutralen Bedingungen ist 
eine Rücklösung der Oxi-Hydroxide unwahrscheinlich. Nach Aufsättigung des 
Grundwasserleiters könnte es theoretisch zur reduktiven Lösung der Fe(III)-
Oxihydroxide kommen. Die zum Sulfat im entsprechenden stöchiometrischen Ver-
hältnis stehende Eisen-Konzentration im heutigen Kippengrundwasser (Abb 4.6) deu-
tet jedoch auf eine alleinige Herkunft des Eisens aus der Pyrit-Verwitterung hin. 
Rückgelöste Eisenhydroxide scheinen nicht wesentlich zur heute messbaren Eisen-
Konzentration beigetragen zu haben. Damit verbleibt wahrscheinlich alles gefällte Ei-
sen in einer schlecht rücklösbaren Form im Sediment. Tabelle 4.7 zeigt einen Eisen-
Gehalt von 15.5 mmol/kg und einen Schwefel-Gehalt von 22.5 mmol/kg (Schwerme-
tallaufschluss) in der sandigen Matrix. Geht man davon aus, dass aller extrahierte 
Schwefel in Form von Eisensulfiden vorliegt, so verbleiben 4.25 mmol/kg Eisen, die 
als Hydroxide vorliegen könnten (vergl. Abb 4.3). Deren Masse liegt damit gemäß 
Gleichung 5.1 in der gleichen Größenordnung wie die des gebildeten Gipses (Tab 
4.9). 
• Nach Überstauung des Sedimentes werden die Sulfide von der Zufuhr von Oxidati-
onsmitteln allmählich abgeschnitten und die Pyrit-Oxidation kommt langsam zum Er-
liegen. Das restliche Karbonat löst sich unter Freisetzung von TIC und Calcium im 
stöchiometrischen Verhältnis, da die ausgasende Menge an TIC mit voranschreitender 
Überstauung nachlässt. Die Pyrit-Verwitterungsprodukte prägen die Beschaffenheit 
des aufsteigenden Grundwassers, wobei das freiwerdende Eisen nicht mehr oxidiert 
wird (Gl. 2.6).  
B) Unvollständige Pufferung durch Karbonat 
• Läuft die Sulfid-Verwitterung ohne Karbonat-Pufferung ab, oder ist Karbonat vor der 
Überstauung des Sedimentes erschöpft, so tritt die für ungesättigte sulfidhaltige Kip-
pen typische Versauerung auf (Gl. 2.6) und ein Teil des Eisens wird aufgrund der 
niedrigen pH-Werte zusammen mit dem Sulfat in Lösung verbleiben. 
• Vor und nach der Überstauung kann die Pufferung des Systems dann nur noch durch 
die Lösung von Primär-Silikaten erfolgen. Im Vergleich zur Feldspat-
Verwitterungsrate (5.4·10-12 mol/(l·s); Tab 5.2) erfolgt die mikrobiell katalysierte Py-
rit-Verwitterung bei einer von Bigham und Nordstrom (2000) angegebenen Rate von 
3·10-7 mol/(l·s) zumindest vor der Wiederaufsättigung des Kippengebäudes um den 
Faktor 105 schneller als die Feldspat-Verwitterung. Dabei führt Feldspat-Verwitterung 
lediglich zu einer Alkalinitätsfreisetzung von 1 molAlk/MolFsp im Gegensatz zur Pyrit-
Verwitterung, die 4 molAci/molPy freisetzt. Damit kommt es auch bei Anwesendheit 
von Primärsilikaten zu einer anfänglichen Versauerung des aufgehenden Kippen-
grundwassers. 
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Eine PHREEQC-Berechnung (Anhang 2.4) verdeutlicht, dass beide Genesepfade eine Rolle 
gespielt haben müssen. Es wird zunächst davon ausgegangen, dass die heute messbare Was-
serbeschaffenheit ausschließlich auf Stoffeinträge zu Beginn der Kippenwasserentstehung 
zurückgeht. Als Ausgangswasser wurde ein durchschnittliches ionenarmes Niederschlags-
Wasser (Appelo, 1994) im Gleichgewicht mit atmosphärischem CO2- und O2-Partialdruck 
verwendet. Mit Lösung der in Tabelle 5.3 angegebenen Mineralmengen lässt sich ein dem 
heutigen Kippengrundwasser (Teufenlevel 2 und 3) entsprechendes Grundwasser erzeugen, 
welches jedoch einen pH-Wert von 2.7 aufweist. Als Quelle für Magnesium werden in dieser 
Rechnung mafische Primärminerale angenommen. Die dazu nötige Mineralmasse von 0.009 
Massen-% erscheint bei einer angenommenen Stöchiometrie von Diopsid (CaMgSi2O6) rea-
listisch. 
Tab 5.2: Porenvolumen-bezogene Stofffreisetzungsrate durch Feldspat-Verwitterung. 
Feldspat-Massenanteil 3 Massen-%




entspricht 5.4E-12 mol/(l*s)  
Tab 5.3: Zuzugebende Stoffmenge, um die gemessene Wasserbeschaffenheit in der 







Halit 0.45 0.0004  
Es wurde damit insgesamt zu wenig Karbonat gelöst, um das Wasser vollständig zu puffern 
(vergl. die Konzentrationsverhältnisse in Tab 5.3 mit der Stöchiometrie von Gleichung 5.1). 
Andererseits muss Karbonat noch nach der Überstauung des Sedimentes gelöst worden sein 
(Abb 4.5). Dieser scheinbare Wiederspruch kann erklärt werden, wenn man eine ungleichmä-
ßige Verteilung des Karbonates im Kippenkörper annimmt. Damit kam es in Teilen der unge-
sättigten Kippe zu einer starken Säurefreisetzung nach Modell B, während in anderen Arealen 
vor der Überstauung noch nicht alles Karbonat vollständig umgesetzt war. Beide Entwick-
lungspfade können im immobilen Haftwasser (voneinander separierte Mikromilieus) der un-
gesättigten Zone auf engem Raum nebeneinander ablaufen. Erst nach Aufsättigung der Kippe 
kommt es zu einer integralen Mischung aller gelösten Stoffe im strömenden Porenwasser und 
zur vollständigen Lösung der Karbonate. Diese Hypothese wird auch durch die in Abschnitt 
4.4 gemachte Beobachtung gestützt, dass noch geringe Mengen an Karbonaten im ungesättig-
ten Sediment verfügbar sein könnten. 
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Wie der im Vergleich zu den Messwerten (Tab 5.4) niedrige pH-Wert der Modellrechnung 
zeigt, muss es in der Folge der Wiederaufsättigung zu einer weiteren Pufferung des Grund-
wassers gekommen sein. Die weitere Entwicklung bis hin zur heutigen Wasserbeschaffenheit 
ist demnach wahrscheinlich durch den einzig denkbaren Pufferungsprozess der Primärsilikate 
gekennzeichnet. Um deren Wirkung abzuschätzen, wurde im zweiten Teil der PHREEQC-
Rechnung (Anhang 2.4) dem ursprünglichen Kippengrundwasser sukzessive Feldspat zuge-
setzt. Wie oben erläutert, wird die gemessene Stofffreisetzung dazu auf die anteilige Masse 
der Feldspäte am Gesamtsediment bezogen (Tab 5.2). Abbildung 5.11 und 5.12 zeigen die 
Entwicklung des pH-Wertes in Abhängigkeit der Feldspat-Verwitterung, wobei eine konstan-
te Rate von 3·10-14 mol/(g·s) (Abschnitt 4.3.3), bzw. 5.4·10-12 mol/(l·s) angenommen wurde.  
Tab 5.4:  Beschaffenheit des Kippengrundwassers. Für die GWMSt B10 ist der Mittel-
wert aus 2 Stichtags-Messungen und den obersten 3 Beprobungs-Levels darge-
stellt.  
GWMSt B10 Standardabw. GWMSt 367 Standardabw.
6 Messungen 2 Messungen
mNN 92-76
el. Leitf. 4072 3615
pH-Wert 4.89 5.25
Eh [mV] 105 298
Konzentration Konzentration
mmol/l mmol/l mmol/l mmol/l
Fe(TOT) 15.8 3.68 16.0 5.13
Mn(TOT) 0.21 0.07 0.29 0.04
Al(TOT) 0.03 0.03 0.00 0.00
Ca(TOT) 11.31 1.15 12.7 0.22
Mg(TOT) 2.66 1.19 8.64 0.08
Na(TOT) 1.35 0.85 0.67 0.08
K(TOT) 0.40 0.04 0.46 0.00
Si (TOT) 1.00 0.59
Sulfat 30.3 3.17 37.9 0.59
Cl(TOT) 0.62 0.34 0.28 0.02
TIC 9.11 1.69 12.6 2.96
O2 0.00 0.00
KB7.0 (Rechng.) 31.50 31.0  
Zunächst erfolgt durch die Silikat-Verwitterung eine schnelle pH-Anhebung. Sobald die Kao-
linit-Bildung einsetzt, wird ein Teil der durch die Feldspat-Verwitterung freigesetzten Proto-
nen durch die Kaolinit-Bildung wieder festgelegt (Abschnitt 4.3.1) und der pH-Anstieg ver-
langsamt sich. Auch die Steuerung der Aluminium- (Bigham & Nordstrom, 2000) und Silizi-
um-Konzentration erfolgt durch die Bildung von den Sekundärphasen Kaolinit und SiO2am. 
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Abb 5.11: Entwicklung der Sekundärphasen-Konzentration und des pH-Wertes bei einer 
konstanten Verwitterung von Feldspäten. Das am B10 gemessene Modell-
Kippengrundwasser weist einen Kaolinit-Sättigungsindex von 2.3 auf. Mit die-
ser Übersättigung würde der im B10 gemessene pH-Wert von 5 nach etwa 27 
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Abb 5.12: Entwicklung der Na-, K-, Si-, und Al-Konzentration bei einer konstanten Ver-
witterung von Feldspäten.  
Für Kaolinit wurde entsprechend Tabelle 4.11 ein mittlerer Sättigungsindex von 2.3 ange-
nommen. Die anzunehmende Sorption des kontinuierlich freiwerdenden Kaliums im Aus-
tausch gegen Calcium wurde in dieser Rechnung nicht berücksichtigt. 
Die überschlägige Rechnung zeigt, dass die im Kippengrundwasser beobachtete pH-
Anhebung im zur Verfügung stehenden Zeitraum von 30 Jahren tatsächlich durch Feldspat-
Verwitterung erfolgen kann. Die zur Verfügung stehende Mineralmasse im Sediment von 
0.65 mol/l wird dabei im betrachteten Zeitraum zu weniger als 1 % umgesetzt (Tab 4.10). 
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5.3 Transport- und Reaktionsmodellierung  
Für die Beschaffenheitsentwicklung in der Kippe liegen keine Zeitreihen vor. Beschaffen-
heitsparameter im direkten zukünftigen Anstrom des Senftenberger Sees sind nur für die 
GWMSt B10 und GWMSt 367 bekannt. Mit dieser Datengrundlage kann keine Kalibrierung 
und keine Validierung eines Modells durchgeführt werden. Die Zusammenführung der darge-
stellten Prozesse in einer 1D-Stromröhre kann also lediglich dazu dienen, 
• die komplexen Reaktionsabläufe in ihrer Gesamtheit auf Plausibilität zu prüfen,  
• für die weitere Bearbeitung sensitive Parameter zu identifizieren und  
• eine erste Prognose der zukünftigen Wasserbeschaffenheit abzuleiten. 
Die Berechnung wurde mit dem geochemischen Speziations- und Transport-Programm 
PHREEQC (Vers. 2.8) durchgeführt. Das Input-file ist im Anhang 2.5 dargestellt. Es wurde 
der dort implementierte Mischzellen-Ansatz zur Abbildung der Stromröhre genutzt. Die ma-
thematischen Grundlagen und programmtechnischen Möglichkeiten sind im Benutzerhand-
buch (Parkhurst & Appelo, 1999) erläutert.  
5.3.1 Hydraulik 
Für den Aufbau der Stromröhre muss zunächst aus dem dreidimensionalen Strömungsfeld, 
wie es mit dem hydraulischen Modell PCGEOFIM© berechnet wird, eine eindimensionale 
Strömung abgeleitet werden. Ihr Verlauf orientiert sich am berechneten Strömungsfeld für 
den Nordraum des Senftenberger Sees und an der Lage der beiden GWMSt (Abb 5.1 und 
5.13). 
Entsprechend der Wasserbilanz für das Einzugsgebiet des nördlichen Seeufers (Abb 5.9) hat 
die 3 km lange Stromröhre ihren Ausgangspunkt an der Grundwasseroberfläche. Wie oben 
dargestellt, wird das heutige Kippengrundwasser u.a. durch die ratengesteuerte Reaktion der 
Silikat-Verwitterung geprägt. Daher muss die Prognoserechnung auch für den Zeitraum vom 
Beginn der Kippenkörper-Aufsättigung bis zur zukünftigen Strömungsumkehr und für die 
Zeit danach erfolgen. Die Durchströmung der Modellsäule erfolgt deshalb zunächst für 34 
Zeitschritte (entsprechend 30 Jahren Kippen-Standzeit; Phase 1) mit einer konstanten Strom-
rate von 1.8·10-6 m/s von Süden nach Norden (heutige Strömungsrichtung) (Abb 5.2). Danach 
erfolgt in Phase 2 die Durchströmung mit der zukünftigen Geschwindigkeit von 2.2·10-7 m/s 












Strömungsrichtung Phase 1 Strömungsrichtung Phase 2
 
Abb 5.13: Schematische Darstellung der 1D-Stromröhre. 
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Zeitschritt Phase 1 2.78E+07 s
Zeitschritt Phase 2 2.27E+08 s  
5.3.2 Geochemie 
Struktur des Modell-Porenraumes und Stoffinventar 
Das für das Modell gewählte Massenverhältnis zwischen Festphase und Porenlösung ist in 
Tabelle 5.6 dargestellt. Damit kann für jede feststoffbezogene Stoffmenge das damit in Kon-
takt stehende Porenlösungsvolumen bestimmt werden. Allen Kippenzellen wird ein immobi-
ler Porenraum zugewiesen, mit welchem die geochemischen Eigenschaften der Schluff-
Aggregate abgebildet werden. Abbildung 5.14 stellt die für eine Kippen-Zelle gewählte Mo-
dellstruktur dar. Das Feststoff-Inventar des mobilen- und des immobilen Porenraumes wird 
jeweils auf 1 l mobiles Porenwasser bezogen. 
Tab 5.6: Bezug zwischen Festphase und Porenlösung für einen Sedimentkörper mit ei-
nem mobilen Porenvolumen von 1 Liter. Sämtliche Größen ergeben sich zwin-
gend aus den vier fett gedruckten Ausgangsgrößen. Diese wurden aus den 

















% % % kg/dm
3
Sed % LGesamtvol./kgSed LPorenvol./kgSed kgSed/Lporenvol.
Schluffe 50 50 20 1.30 15.2 0.77 0.38 2.6
Matrix 30 70 80 1.82 84.8 0.55 0.16 6.1
Gesamtkörper 34 66 100 1.72 100
Dichte Feststoff 2.6 kg/dm3Gestein
Im REV 1Liter mobiles Porenvolumen Anteil
dieses beinhaltet: %
Gesamtfeststoff 7.15 kg 100 Trockenmasse
Gesamt-Gesteinsvolumen 2.75 dm3 100 Gesteinsvolumen
REV-Volumen 4.17 dm3 100 Bodenvolumen






84.8 Gesteinsvolumen  + 
        entspricht 56.0 Bodenvolumen
Matrix-Volumen 3.33 dm
3
80.0 Bodenvolumen  = 
Schluff 1.08 kg 15.2 Trockenmasse
Schluff-Porenvolumen 0.42 dm3 10.0 immobiles Porenvolumen
Schluff-Gesteinsvolumen 0.42 dm3 15.2 Gesteinsvolumen  + 
        entspricht 10.0 Bodenvolumen
Schluff-Gesamtvolumen 0.83 dm
3
20.0 Bodenvolumen  =  
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Gesteinsmatrix




































Abb 5.14:  Modellstruktur einer Kippenzelle entsprechend der in Tabelle 5.6 dargestellten 
Größen. 
Der durchströmten Sedimentmatrix wird der irreversible Prozess der Feldspat-Verwitterung 
zugeordnet (siehe unten). Weiterhin steht das strömende Porenwasser in direktem Kontakt mit 
der dort befindlichen Calciumsulfat-Masse von 15 mmol/l (Abschätzung aus den CS-Mat-
Ergebnissen und der sequentiellen Extraktion). Seine Ca- und Sulfat-Konzentration ist durch 
ein Gleichgewicht mit der Mineralphase Gips (SI = 0) definiert (siehe auch Abb 4.7).  
Weiterhin besteht ein diffusiver Austausch mit dem in den Schluff-Aggregaten gespeicherten 
Stoff-Inventar. Die Porenlösungs-Beschaffenheit des stagnierenden Porenraumes entspricht 
zu Beginn der Berechnung derjenigen des strömenden Porenraumes. Zusätzlich werden dort 
weitere Feststoffe angenommen. Die Masse an freisetzbaren Stoffen wird entsprechend der 
Ergebnisse der sequentiellen Extraktion (1. Extraktionsschritt) mit 23 mmol/kg Sulfatschwe-
fel vorgegeben (Tab 4.7 und 5.7). Als Kation werden Fe(II) mit 11 mmol/kg und Calcium 
(12 mmol/kg) angenommen, wobei der überwiegende Rest des Calciums als austauscherge-
bunden betrachtet wird. Es ist keine Fe(II)-Sulfat-Phase bekannt, die unter den herrschenden 
Milieubedingungen stabil wäre. Die Modellannahme einer stöchiometrischen Freisetzung von 
Eisen und Sulfat kann außer durch die Ergebnisse der sequentiellen Extraktion nur durch die 
enge Verwachsung von Fe- und Sulfat-Phasen begründet werden, die durch die angewandten 
mineralogischen Untersuchungsverfahren nicht weiter aufgelöst werden können. 
Da eine Freisetzung der Stoffe erst beim Absinken der Konzentrationen in der Porenlösung 
erfolgen soll, wird für beide Phasen jeweils ein Löslichkeitsprodukt über den Sättigungsindex 
definiert, mit welchem sie mit der Porenlösung in der stagnierenden Zone im Gleichgewicht 
stehen. Sobald die Lösungskonzentration im stagnierenden Porenwasser sinkt, lösen sich auch 
die Festphasen der stagnierenden Zone und gelangen über den diffusiven Austausch in das 
strömende Porenwasser.  
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Tab 5.7: Berechnung des Stoffvorrates in der stagnierenden Zone am Beispiel des Sulfa-
tes. 
Freisetzbare Masse 22.8 mmol/kgSchluff
entspricht 24.7 mmol/Elementarvolumen
davon im immob. 
Porenwasser gelöst 13.3 mmol/Elementarvolumen
davon an den 
Feststoff gebunden 11.4 mmol/Elementarvolumen
entspricht 27.3 mmol/lstagn Porenwasser  
Weiterhin wird dem immobilen Porenraum entsprechend den Laborergebnissen eine Katio-
nen-Austauschkapazität von 230 meq/kg (Tab 4.3) bzw. 250 meq/Elementarvolumen zuge-
wiesen. Diese ist zu Beginn der Berechnungen ausschließlich mit Calcium belegt. 
Als Dispersivität wurden 50 m angenommen. Berger (2000) hat im Vergleich dazu 125 m für 
eine 17.5 km lange Stromröhre im Gewachsenen angenommen. Brand (1996) nahm für eine 
15 km lange Stromröhre eine Dispersivität von 100 m an. 
Austausch mit der stagnierenden Zone 
Der Stoffaustausch zwischen stagnierendem und strömendem Porenwasser erfolgt für alle 
Kippen-Zellen über eine Mischungsrechnung, wobei der Volumen-Anteil, der pro Zeitschritt 
jeweils in das andere Stoffreservoir eingemischt wird, von einem Austausch-Faktor (Park-
hurst & Appelo, 1999; Gl. 5.2) abhängig ist. Die plattig ausgebildeten Schluff-Aggregate 
werden dazu als radialsymmetrische Scheiben mit einem Radius von 2 cm und einer Dicke 
von 0.25 cm angenähert. 
( )2af
D imθα =   mit den dargestellten Größen     (Gl. 5.2) 
Diffusionskoeffizient D 2.0·10-11 m2/s 
immobiler Porenraumanteil Θim 0.1   
mobiler Porenraumanteil Θmob 0.3   
Formfaktor plattig f 0.059   
Platten-Halbduchmesser a 0.01 m 
Austausch-Faktor α 5.7·10-06 1/s 
 
   
Die jeweiligen Mischungs-Anteile für die mobile bzw. immobile Zone ergeben sich nach 
Gleichung 5.3 bzw. 5.4. Aufgrund der geringen Strömungsgeschwindigkeiten bzw. der gro-
ßen Zeitschritte findet jedoch für jeden Zeitschritt ein vollständiger Austausch zwischen bei-
den Reservoiren statt, so dass die Mischungsanteile ausschließlich durch die Größe der jewei-
ligen Reservoire vorgegeben werden. Damit entfällt die Notwendigkeit, den Einfluss ver-
schiedener Schluff-Aggregatgrößen auf den zeitabhängigen Stoffaustrag zu betrachten. 
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Redox-Prozesse 
Für die Beschaffenheitsentwicklung wichtige Redox-Prozesse werden in der Stromröhre an 
den in Tabelle 5.8 bezeichneten Stellen angenommen. 
Tab 5.8:  Zuordnung möglicher Redox-Reaktionen zu einzelnen Bereichen der Modell-
Stromröhre. 
Lokalität Position  
in m 
Zelle Redox-Reaktion 
Heutiger Zustrom vom    
Senftenberger See aus 
0-50 1 Reduktion des im Zustromwasser gelösten Sauerstoffes mit 
kippeneigener organischer Substanz (Gl. 5.5) 
Heutiger Zustrom vom 
Senftenberger See aus 
0-50 1 Reduktion des im Zustromwasser gelösten dreiwertigen 
Eisens mit kippeneigener organischer Substanz (Gl. 5.6) 
Heutiger Zustrom vom 
Senftenberger See aus 
0-50 1 Reduktion des als Fe(III)-Hydroxid gebundenen Eisens mit 
kippeneigener organischer Substanz  (Gl. 5.6) 
Quartäre Rinne 0-500 1-10 Reduktion des dispersiv über die Grundwasseroberfläche 
eingetragenen Sauerstoffes mit kippeneigener organischer 
Substanz  (Gl. 5.5) 





60 Reduktion des im Sickerwasser gelösten dreiwertigen Ei-
sens mit kippeneigener organischer Substanz  (Gl. 5.6) 
Zugabe organischer 
...Elektronendonatoren 
300-350 7 Reduktion des Sulfates mit künstlich zugegebener organi-
scher Substanz  (Gl. 5.7) 
Keiner der Redox-Reaktionen wird eine Kinetik zugeordnet, da die Ergebnisse der Laborver-
suche zur Reduktion von Sauerstoff und Fe(III)-Hydroxiden mit kippeneigener organischer 
Substanz (Abschnitt 4.4) bzw. von Sulfat mit Methanol zeigen (Abschnitt 4.5), dass sämtli-
che Redox-Reaktionen innerhalb eines Zeitschrittes abgeschlossen sind. Die reduktive Lösung 
der Fe(III)-Hydroxide erfolgt bis zur in der Messstelle B6 gemessenen Fe(II)-Konzentration 
von 0.17 mmol/l.  
CH2O + O2 => H2O + CO2    Sauerstoff-Reduktion (Gl. 5.5) 
4FeOOH + CH2O + 8H+=> 4Fe2+ + CO2 + 7H2O Fe(III)-Hydroxid-Reduktion 
           (Gl. 5.6) 
SO42- + 2CH2O => H2S + 2HCO3-   Sulfat-Reduktion (Gl. 5.7) 
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Die Fe(III)-Reduktionsraten werden modelltechnisch kontrolliert, indem pro Zeitschritt eine 
der jeweiligen Fe(III)-Konzentration entsprechende Menge organischer Substanz in Form von 
CH2O zugegeben wird. Bei dieser Vorgehensweise stellt der reaktive organische Kohlenstoff 
bezüglich Fe(III) eine unendliche Quelle dar. Diese Annahme scheint aufgrund der großen 
Menge an organischer Substanz, welche gegenüber Fe(III) reaktiv zu sein scheint, begründet 
(Abschnitt 4.4.3). 
Im Falle der durch die Sanierungsmaßnahme induzierten Sulfat-Reduktion (nur Phase 2) er-
folgt die Zugabe künstlicher organischer Substanz in Abhängigkeit der jeweiligen zeitverän-
derlichen Fe(II)-Konzentration. Dadurch entsteht eine entsprechende Menge Sulfid, welche 
quantitativ mit Fe(II) als FeS gefällt wird. Dieser Prozess wird über das Löslichkeitsprodukt 
des Eisenmonosulfides gesteuert, wie in Abschnitt 4.5.5 auf Basis der Versuchsergebnisse 
begründet wird. 
Durch dieses Vorgehen wird die Speziierung der Redox-sensitiven Spezies Sauerstoff, Eisen 
und Schwefel von der jeweiligen Menge an zugegebenen Elektronen kontrolliert (RB. 2ter 
Art für den Elektronenfluss) und nicht durch Vorgabe eines Redox-Potentials (RB. 1ster Art). 
Die zuzugebende Menge an Elektronen(-donatoren) kann so bilanziert werden. 
Zu einer Umsetzung von Pyrit kommt es unter diesen Modellannahmen (keine Elektronenakt-
zeptoren verfügbar) nur in extrem geringen Mengen entsprechend seines Löslichkeitsproduk-
tes unter anoxischen Bedingungen. Nur bei Anwesendheit von Elektronenakzeptoren käme es 
zu einer Oxidation des Sulfides zu Sulfat und einer fortgesetzten Nachlieferung aus der Fest-
phase. Diese Modellannahme resultiert aus der Diskussion der jeweiligen Reaktionsrichtun-
gen und –geschwindigkeiten möglicher Redox-Reaktionen in der Kippe (Abschnitt 4.2.2). 
Sie entspricht den Ergebnissen der Experimente von Grützmacher et al. (1998), welche die 
Beschaffenheitsentwicklung infiltrierenden Restseewassers in den Kippenkörper untersuch-
ten. Sie führten Säulenversuche mit neutralem Restseewasser und eisensulfidhaltigem Sedi-
ment durch. Sie kommen zu dem Ergebnis, dass es unter aeroben Bedingungen (Eintrag O2-
reichen Oberflächenwassers) zu einem konstanten Austrag von versauertem Wasser durch die 
Pyrit-Verwitterung kommt. Unter anaeroben Bedingungen kommt es zu keinem Austrag der 
in den Sulfiden gespeicherten versauerungswirksamen Stoffe. 
Anfangsbedingungen 
Als Grundlage für die Modell-Grundwasserbeschaffenheit der quartären Rinne wurden die  
Analysen der an der GWMSt B6 gewonnenen Proben herangezogen. Die aus 7 verschiedenen 
Teufen und zu drei verschiedenen Beprobungszeitpunkten gewonnenen Analysedaten zeigen 
nur geringe vertikale Beschaffenheitsänderungen, die deshalb gemittelt werden (Tab 5.9). 
Das Grundwasser wird für die Speziierung als geschlossenes System betrachtet. Die Fe-
Speziierung erfolgt über das gemessene und vorgegebene Redox-Potential: Fe liegt damit 
praktisch ausschließlich zweiwertig vor. Die Silizium-Konzentration ist nicht bekannt und 
wird daher aus anderen im Quartär verfilterten Messstellen in der Umgebung der Restlochket-
te abgeleitet (Grünewald, 1997). Die Ladungsbilanz des Rinnen-Grundwassers wie auch der 
folgenden Modellwässer wurde mit Sulfat ausgeglichen und es erfolgte eine rechnerische Be-
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stimmung des KB7.0 durch eine Titration mit NaOH für die Rinnen-Grundwässer unter atmo-
sphärischen Bedingungen (Gleichgewicht mit O2, CO2 und Fe(OH)3).  
Tab 5.9: Modellgrundwasserbeschaffenheiten 
Senftenberger Standardabw. GWMSt B6 Standardabw. Kippen-
See Sickerwasser
350 Messungen 21 Messungen
el. Leitf. 668 7 609 134
pH-Wert 6.98 0.14 5.99 0.12 4.00
Eh [mV] n.b. 53 46 n.b.
Konzentration Konzentration Konzentration
mmol/l mmol/l mmol/l mmol/l mmol/l
Fe(TOT) 0.005 0.002 0.17 0.103 0.86
Mn(TOT) 0.007 0.006 0.01 0.004 0.00
Al(TOT) 0.000 0.000 0.00 0.007 0.27
Ca(TOT) 2.08 0.017 1.69 0.680 3.52
Mg(TOT) 0.71 0.031 0.41 0.071 0.56
Na(TOT) 1.20 n.b. 1.02 0.344 1.60
K(TOT) 0.22 n.b. 0.17 0.048 0.31
Si (TOT) 0.09 0.011 0.62 0.120 0.30
Sulfat 2.68 n.b. 2.13 n.b. 5.91
Cl(TOT) 1.15 0.007 0.83 0.226 0.92
TIC 0.63 0.210 2.42 0.231 n.b.
O2 0.29 0.035 0.00 0.000 n.b.
KB7.0 (Rechng.) 0.0049 0.25 1.15  
Das Rinnengrundwasser entsteht aus dem Senftenberger Seewasser (Tab 5.9). Die Modell-
Wasserbeschaffenheit des Senftenberger Sees wurde aus den Mittelwerten aller Messungen 
von Januar 1990 bis Oktober 2000 ermittelt. Dabei wurden nur die Beprobungen im Nordteil 
des Sees in den Tiefen 0, 5, 10 und 20 m verwendet. Die Fe(II)/Fe(III)–Speziierung erfolgte 
mit dem über den Sauerstoff-Gehalt bestimmten Redox-Potential, womit praktisch alles Eisen 
dreiwertig vorliegt. Damit ist Fe(III)-Hydroxid bei einem pH-Wert von 7 übersättigt. Es wird 
daher davon ausgegangen, dass Eisen im Seewasser in Form von kolloidalen Fe(III)-
Hydroxiden oder Komplexen vorliegt. Für die gemessenen Eisen-Konzentrationen wird daher 
nicht von einer Fällung ausgegangen, da angenommen wird, dass die gemessene Konzentrati-
on den langfristig in der Wassersäule stabilen kolloidalen Eisenhydroxid/Komplex-Anteil im 
Wasser repräsentieren. Auch wird kein Gleichgewicht mit der Atmosphäre angenommen, da 
davon ausgegangen wird, dass die gemessenen O2- und CO2-Konzentrationen ein langfristig 
stabiles Fließgleichgewicht darstellen. 
Für das Sickerwasser werden die Ergebnisse von Versuchsdaten herangezogen, die im Rah-
men des Forschungsprojektes „Untersuchung und Bewertung der durch die Flutung der Rest-
seen im Norden von Senftenberg bewirkten Gefährdung von Schutzgütern“ (Bilek & Werner, 
2003) in Säulenversuchen und deren modelltechnischer Auswertung in Abhängigkeit der 
Grundwasserneubildung bestimmt wurden (Tab 5.9). 
Die Berechnung beginnt zum Zeitpunkt der Wiederaufsättigung der Kippe mit den entspre-
chenden in Tabelle 5.9 dargestellten Wasserbeschaffenheiten. Für die Kippenzellen wird eine 
Wasserbeschaffenheit angesetzt, die sich nach dem oben diskutierten Entwicklungspfad aus 
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Niederschlagswasser und der sofortigen Einlösung der jeweiligen Phasen (Tab 5.3) im ersten 
Reaktionsschritt ergibt. Die oxidierbare Pyrit-Masse wird durch den entsprechenden Anteil an 
Sauerstoff bestimmt. Der Rest verbleibt als Feststoff in der Stromröhre. Die Verwitterung von 
mafischen Primärmineralen (Mg-Quelle) wird modelltechnisch in dieses Initialstadium ver-
legt und dann als abgeschlossen betrachtet.  
Die in jeder Kippenzelle präsente Gipsmenge geht auf die Umsetzung weiteren Karbonates 
mit Eisensulfiden in der ungesättigten Zone nach Gleichung 5.1 zurück. Diese wird nicht 
modelltechnisch abgebildet, sondern wird als bereits erfolgt angenommen. Die Produkte die-
ser Reaktion (Gips und nicht bioverfügbares Fe(III)-Hydroxid) sind anfänglich in jeder Kip-
pen-Zelle vorhanden. 
In Phase 2 strömt Kippen-Sickerwasser in Zelle 60. Die in den einzelnen Zellen aus Phase 1 
akkumulierten Mineralphasen SiO2amorph und Kaolinit stehen weiterhin im Gleichgewicht mit 
der Porenlösung. 
Feldspat-Verwitterung 
Der Hauptmassenanteil der Feldspäte in den untersuchten Sedimenten liegt im Korngrößenbe-
reich zwischen 63-400 µm vor. Für diesen Korngrößenbereich wurden die Feldspäte durch 
Flotation abgetrennt. Geringere Korngrößen konnten aufgrund labortechnischer Beschrän-
kungen bei der Separation der Feldspäte nicht berücksichtigt werden. Der in den Versuchen 
bestimmte Stoffaustrag wird daher als repräsentativ für das gesamte Korngrößenspektrum 
betrachtet und auf die gesamte Feldspat-Masse des Kippenmaterials übertragen.  
Im Laufe von Phase 1 wird das Kippen-Grundwasser durch die ratengesteuerte Lösung von 
Feldspäten gepuffert: Si- und Al- Konzentration werden durch eine anfänglich nicht vorhan-
dene Kaolinit- bzw. eine amorphe SiO2-Phase kontrolliert. Um die für Kaolinit in allen Kip-
pengrundwässern beobachtete rechnerische bis zu 10.000-fache Übersättigung abzubilden, 
wurde über den Sättigungsindex (SI = 2.3) ein entsprechendes Löslichkeitsgleichgewicht de-
finiert.  
Die freiwerdenden Alkali-Kationen konkurrieren mit Calcium um Austauscherplätze im im-
mobilen Porenraum. Die Lösung der Alkali-Feldspäte kommt bei deren rechnerischer Über-
sättigung (gem. PHREEQC-Datenbasis) zum Erliegen. Die Verwitterungsrate wurde entspre-
chend der Ergebnisse der Laborversuche mit 3.0·10-14mol/(g·s) oder 5.4·10-12 mol/(l·s) für pH-
Werte über 4 und 8·10-14 mol/(g·s) für pH-Werte unter 3 angesetzt. Dazwischen wurde die 
Rate linear interpoliert. Nachdem eine deutliche Abhängigkeit der Verwitterungsgeschwin-
digkeit von der Aluminium-Konzentration nicht gezeigt werden konnte, wird auf diese ver-
zichtet.  
Albit (SI = -4.2) und Kalifeldspat (SI = -1.8) sind gegenüber der heutigen Grundwasserbe-
schaffenheit in der Kippe deutlich untersättigt. Jedoch würde bei einer mit konstanter Rate 
fortschreitenden Verwitterung in Zukunft die Sättigung der Feldspäte erreicht werden. Des-
halb wird die Verwitterungsrate zusätzlich in Abhängigkeit des Sättigungszustandes entspre-
chend Gleichung 2.28 definiert. Die Berücksichtigung der Sättigung bezüglich der Primär-
phasen im Falle der Braunkohlen-Tagebaukippen ist für eine Prognose notwendig, da Kip-
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pengrundwässer anderer Kippen bezüglich der Primärphasen variable Sättigungszustände 
aufweisen (Tab 4.11). 
5.3.3 Ergebnisse 
Die unter den oben dargestellten Bedingungen und Annahmen berechnete Beschaffenheits-
entwicklung ist für verschiedene Zeitpunkte in Anhang 3 und den Abbildungen 5.15 bis 5.17 
dargestellt. Abbildung 5.18 zeigt die prognostizierte Beschaffenheitsentwicklung an der Süd-
grenze der Kippe in Jahren nach der Strömungsumkehr. Variationen der Input-Parameter zei-
gen, dass die Beschaffenheitsentwicklung am deutlichsten vom mobilisierbaren Feststoff-
Inventar der mobilen- und der immobilen Zone dominiert wird. Dessen Größe beeinflusst die 
Retardation der Beschaffenheitsfront(en) und damit den Kippen-Volumenanteil, aus welchem 
in den letzten 30 Jahren alle versauerungswirksamen und unter den anoxischen Bedingungen 
löslichen Stoffe ausgetragen wurden. Die bisher erfolgte Eindringtiefe dieser Front in den 
Kippenkörper wirkt sich stark auf den Zeitpunkt aus, zu welchem die Beschaffenheitsfront 
nach Umkehr der Strömungsrichtung wieder die Rinne erreicht, zumal die Strömungsge-
schwindigkeit in Phase 2 auf etwa ein Zehntel absinkt. Die berechnete Wasserbeschaffenheit 
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Abb 5.15:  Konzentrationsprofil entlang der Stromröhre. Dargestellt ist das retardierte 
Eindringen des Fe(II)- und des sulfatarmen Grundwassers der quartären Rinne 
in den Kippenkörper durch den heute nordwärts gerichteten Grundwasserstrom. 
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Abb 5.16:   Konzentrationsprofil entlang der Stromröhre. Dargestellt ist das Eindringen der 
Fe(II)- und der sulfatarmen Front in den Kippenkörper durch den zukünftig 
südwärts gerichteten Zustrom gering versauerten Sickerwassers. Der Fe(II)-
Konzentrationsabfall im Bereich der quartären Rinne beruht auf der modell-

























Abb 5.17:   pH-Profil entlang der Stromröhre unter der Annahme einer initialen Versaue-
rung durch schnelle Teil-Pyrit-Oxidation und eine langsame Pufferung durch 
Silikat-Verwitterung. 
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Abb 5.18:  Prognostizierte Beschaffenheits-Entwicklung am Kippen-Südrand. 
Das größte Stoffpotential stellt Pyrit in den Schluffaggregaten, aber auch im mobilen Poren-
raum dar. Dieser wird jedoch nach Überstauung mangels Oxidationsmitteln nicht gelöst (Dis-
kussion siehe Abschnitt 4.2.2). Das vom Senftenberger See (Phase 1) bzw. von der Kippen-
oberfläche (Phase 2) zuströmende Wasser beinhaltet zunächst Fe(III). Dieses wird jedoch in 
der ersten bzw. letzten Zelle vollständig reduziert. Damit verbleibt nur der mobilisierbare Ei-
sen-, Calcium- und Sulfat-Anteil, welcher hauptsächlich im immobilen Porenraum gespei-
chert ist. Mit den aus den Sedimentuntersuchungen ableitbaren Massen und den heutigen 
Kippen-Grundwasserkonzentrationen ergibt sich ein Retardationsfaktor von 1.8 für die Be-
schaffenheits-Front (Tab 5.10). Wahrscheinlich ist dieser Wert größer, da die Front die 
GWMSt B10 mit einem geschätzten Fließweg von 1000 m noch nicht erreicht hat. Demnach 
sind möglicherweise die angesetzten Stromraten zu hoch- oder das rücklösbare Stoffinventar 
zu gering eingeschätzt worden.  
Tab 5.10:  Abschätzung der seit Aufsättigung der Kippe zurückgelegten Strecke der Be-
schaffenheitsfront zwischen Kippensüdrand und heutiger Position. 
Strömungsgeschwindigkeit 1.80E-06 m/s
Lösungs-Konzentration 32.0 mmol/l
Stoffvorrat in den Schluffen 24.7 mmol/l
Kd-Wert 0.77
Retardationsfaktor 1.77
Geschwindigkeit der Front 1.02E-06 m/s
Fließdauer 30 a
zurückgelegte Strecke 962 m  
Zu geringe Konzentrationen gegenüber den gemessenen Werten zeigt das Modell für die TIC-
Konzentration am Pegel B10, da im Modell keine Nachlieferung für TIC, beispielsweise 
durch natürliche Sulfat-Reduktion angenommen wird. Eine mögliche Erklärung für die Kon-
servierung der offensichtlich sehr ursprünglichen Wasserbeschaffenheit an der GWMSt B10 
könnte eine lokal geringere Fließgeschwindigkeit in direkter Umgebung der Grundwasser-
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messstelle sein. Eine deutlich niedrigere Strömungsgeschwindigkeit in der gesamten Kippe 
wäre jedoch aus der regionalen Wasserbilanz heraus schwer zu begründen.  
Durch die geringen Strömungsgeschwindigkeiten ist es wahrscheinlich nicht möglich, zeitli-
che Konzentrationsänderungen an den bereits vorhandenen GWMSt zu erfassen. Die diesem 
Modell zugrunde liegenden Annahmen könnten daher nur überprüft werden, wenn eine 
GWMSt im Bereich der Strombahn, jedoch weiter südlich am Kippenrand, beprobt werden 
könnte. Das Modell prognostiziert in diesem Bereich heute deutlich geringere Konzentratio-
nen aller gelösten Wasserinhaltsstoffe.  
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6 Diskussion und Schlussfolgerungen 
In dieser Arbeit wurde eine Prognose des zeitlichen Verlaufes und der Größe des Stoffstromes 
erstellt, welcher die südliche Außenkippe des ehemaligen Tagebaus Sedlitz in Zukunft über 
den Grundwasserabstrom verlassen wird. Durch die Zusammenführung einer Vielzahl von 
Feld- und Laboruntersuchungen wurde der Kippenkörper als Stoffquelle und Reaktionsraum 
charakterisiert. Durch die Identifizierung der wesentlichen Stoffwandlungsprozesse wird die 
Methodik auch auf andere Kippenkörper anwendbar. 
Die tatsächliche Stofffreisetzung in das Transportmedium Grundwasser ergibt sich aus dem 
in dieser Arbeit erfassten noch vorhandenen spezifischen Stoffvorrat und seiner unter den 
aktuellen geochemischen Bedingungen vorherrschenden Verfügbarkeit. Die Verfügbarkeit 
von Stoffen resultiert aus der Summe von möglichen Freisetzungsprozessen und Bindungs-
prozessen, welche ebenfalls beschrieben und quantifiziert wurden.  
Stofffreisetzung [mol/m3] = spezifischer Stoffvorrat [mol/m3] * Verfügbarkeit [-] 
Die zeitliche Änderung des Stoffstromes ist einerseits durch den Grundwasservolumenstrom 
und andererseits durch die aktuelle Stofffreisetzung aus den Stoffdepots der Kippe in diesen 
Volumenstrom bestimmt.  
Stoffstrom [mol/s] = Grundwasservolumenstrom [m3W/s] * Stofffreisetzung [mol/m3W] 
Der resultierende Stoffstrom kann über seine aktuelle Beschaffenheit (Stoffkonzentration) auf 
die Stofffreisetzung rückkoppeln. Um diese komplexe Rückkopplung abbilden zu können, 
mussten die die Verfügbarkeit bestimmenden Prozesse mit ihren Parametern identifiziert wer-
den. Die Verknüpfung der hier dargestellten Beziehungen und die Abbildung dieser Rück-
kopplungen erfolgte über ein Transport- und Reaktionsmodell. Alle obenstehenden Grund-
größen wurden in dieser Arbeit bestimmt und, wie dargestellt, miteinander in Beziehung ge-
setzt. Die weitere Diskussion der Ergebnisse folgt diesem Vorgehen. 
6.1 Bestimmung des spezifischen Stoffvorrates  
6.1.1 Sedimentgebundener Stoffvorrat 
Die gesamte im Kippenkörper vorhandene Stoffmenge wurde aus dem experimentell be-
stimmten gesamten Stoffvorrat und dem durchströmten Kippen- bzw. Stromröhrenvolumen 
bestimmt. 
spezifischer Stoffvorrat [mol/m3] = Gesamter Stoffvorrat [mol] / Volumen [m3] 
Der Stoffvorrat wurde zunächst unabhängig vom Freisetzungsprozess charakterisiert. Da Elu-
at- oder Durchströmungsversuche nur eine versuchsspezifische Freisetzung in Abhängigkeit 
des gewählten Eluenten (Eh, pH etc.) ermöglicht hätten, wurden die gebundenen Stoffe mit-
tels sequentieller Extraktionen, der KAKeff-Bestimmung und der thermischen Bestimmung 
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der C- und der S-Spezies zugeordnet. Allerdings musste für die Bestimmung der Verfügbar-
keit der mit den einzelnen Verfahren extrahierten Stoffe in weiteren Untersuchungen ihr je-
weiliger Freisetzungsprozess unter den gegebenen geochemischen Bedingungen aufgeklärt 
werden.  
Die Sedimente der südlichen Sedlitzer Außenkippe bestehen aus schlecht sortierten Mittel-
sanden, in welche Schluff-Aggregate mit einem Massenanteil von 2-10 % eingeschaltet sind. 
Diese entstammen den umgelagerten Hangend- und Liegendbegleitern und sind mit Sulfid-
Gehalten von 2 bis 3 Massen-% und Corg-Gehalten bis 90 Massen-% die wichtigsten Träger 
des natürlichen organischen Materials, der Sulfide und ihrer Verwitterungsprodukte. Eine 
separate Untersuchung geologisch definierter rolliger und bindiger stratigraphischer Einheiten 
wurde beispielsweise von Grünewald (1997a) und Berger (2000) für Lausitzer Tagebaue 
durchgeführt. Eine Untersuchung bindiger aggregierter Bestandteile nach der Verkippung 
erfolgte erstmals im Rahmen dieser Arbeit. Die Ergebnisse sind hinsichtlich der Sulfat- und 
der Sulfid-Gehalte mit Werten vergleichbar, die in den anderen genannten Arbeiten darge-
stellt sind. Daher wurden die bestimmten Stoffgehalte für das Untersuchungsgebiet in ihrer 
lateralen Verbreitung als repräsentativ angesehen. 
6.1.2 Im Porenwasser gelöster gesamter Vorrat 
Die im Porenwasser gelösten Stoffe repräsentieren einen weiteren Stoffspeicher. Die teufen-
orientierte Bestimmung der Grundwasserbeschaffenheit beschränkte sich auf eine GWMSt. 
Die Stoffkonzentrationsverteilung längs der Strombahnen hängt stark von den für die Kip-
pendurchströmung angesetzten Randbedingungen ab. Für die Validierung wären daher im 
Raum verteilte Beprobungen nötig. 
Die heute im Kippengrundwasser angetroffenen Sulfat-Konzentrationen können wegen Man-
gel an Oxidationsmitteln (O2, Fe(III)) nicht auf rezente Sulfid-Verwitterung zurückgeführt 
werden. Der Vorrat an Pyrit-Verwitterungsprodukten in den Schluff-Aggregaten würde ledig-
lich ausreichen, um in die Kippe einströmendes unbelastetes Grundwasser für einen Porenvo-
lumen-Austausch auf die heutige Konzentration aufzusättigen. Gipslösung ist als Haupt-
Quelle des heutigen Sulfat-Gehaltes auszuschließen, da keine Korrelation zwischen Calcium- 
und Sulfat-Konzentration im Porenwasser zu beobachten ist. Damit kann die heute angetrof-
fene Kippengrundwasserbeschaffenheit nur auf die zu Beginn der Kippengrundwassergenese 
teilweise erfolgte Sulfid-Verwitterung zurückgeführt werden, worauf auch die stöchio-
metrische Korrelation von Eisen- und Sulfat-Gehalt im Porenwasser hinweisen.  
Der Anteil an bereits verwitterten Sulfiden kann über die im Gips und die im Porenwasser 
vorhandene Sulfat-Menge im Vergleich zu der noch als Pyrit vorliegenden Schwefel-Menge 
mit 5.7 bis 12.1 Massen-% abgeschätzt werden. Diese Größenordnung liegt im Bereich der 
von Berger (2000) angegebenen Größenordnung von 7.1 Massen-% für die Kippe des Lausit-
zer Tagebaus Welzow. 
Ebenso wird das Grundwasser von der vollständigen Lösung der ursprünglich vorhandenen 
Karbonate geprägt, die ebenfalls zu Beginn der Kippenkörper-Aufsättigung stattgefunden hat. 
Das freigewordene Calcium ist heute zu 49-78 % in Form von Gips gebunden. Der Rest ist in 
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Lösung gegangen. Diese Reaktion hat zu Beginn der Kippengrundwassergenese zu einer 
Teilpufferung der durch Pyrit-Verwitterung freigesetzten Azidität beigetragen. 
6.1.3 Bestimmung des durchströmten Kippenvolumens 
Das im Einzugsgebiet des Senftenberger Sees liegende durchströmte Kippenvolumen defi-
niert den gefährdungsrelevanten Stoffvorrat. Es wurde mit einem hydraulischen Strömungs-
modell bestimmt. Dabei konnte gezeigt werden, dass die Grundwasserneubildung auf das 
Strömungsregime einen dominanten Einfluss hat: 
• Im Einzugsgebiet wird in Zukunft eine Wasserscheide entstehen, welche (1) den 
Abstrom versauerten Seewassers in den Kippenkörper stark einschränkt und (2) das 
dem Schutzgut Senftenberger See zuzuordnende Einzugsgebiet (Kippenvolumen) re-
duziert. 
• Der anteilige Zustrom aus dem Kippenkörper hängt nicht nur vom Flächenanteil der 
Kippe an der Einzugsgebietsfläche, sondern auch von der relativen flächenspezifi-
schen Grundwasserneubildung auf der Kippe im Vergleich zum Gewachsenen ab. 
Beide Größen unterscheiden sich durch Landnutzung und Bodenart deutlich. 
Aus beiden Gründen erfolgte im Rahmen dieser Arbeit eine möglichst genaue modellgestützte 
und ortsdiskrete Bestimmung der Grundwasserneubildung. Diese ergab Grundwasserneubil-
dungsraten von 70 mm/a (Kippe, nährstoffarme Mittelsande, 30 Jahre alter Kiefernbestand) 
bis 228 mm/a (Landwirtschaft auf mit Geschiebemergel meliorierter Kippenoberfläche). Die 
berechneten Werte liegen für die landwirtschaftlich genutzten Kippenflächen geringfügig über 
den von Katzur und Liebner (1996, 1999) ausgewiesenen Werten.  
6.2 Bestimmung der heutigen Stoffverfügbarkeit  
Im Hinblick auf die Gefährdung der abstromigen Schutzgüter wurde hauptsächlich die Ver-
fügbarkeit der mit dem Grundwasserstrom transportierten Azidität erfasst. Dazu wurden sepa-
rat aziditätserhöhende (Sulfid-Verwitterung) und aziditätsbindende Prozesse (Karbonat-
Verwitterung, Sulfid-Fällung, Silikat-Verwitterung) quantifiziert. Eine zusammenfassende 
Bilanzierung all dieser Prozesse erfolgte durch die Simulation der Beschaffenheitsentwick-
lung entlang einer Stromröhre.  
6.2.1 Verfügbarkeit aziditätstragender Feststoffe des immobilen Porenraums 
Durch einen Abgleich verschiedener Analysentechniken für die Sedimentmatrix und die 
Schluff-Aggregate wurden die jeweiligen extrahierten Stoffe einzelnen Bindungsformen zu-
gewiesen. Als porenwasser-verfügbar wurden dabei diejenigen Stoffe eingestuft, die (1) ge-
genüber Eluenten ohne Komplexbildner und mit kippentypischen pH-Werten erfolgten und 
(2) nicht in einer Bindung vorlagen, die unter anoxischen Bedingungen als stabil anzusehen 
ist (z.B. Sulfide). Eine Abschätzung des diffusiven Transportes zeigte, dass eine Berücksich-
tigung der Stoff-Diffusion zwischen Schluff-Aggregaten und Porenlösung vor dem Hinter-
grund der geringen Porenwasser-Strömungsgeschwindigkeiten nicht bedeutsam wird. 
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Die Abschätzung des aus den Schluff-Aggregaten freisetzbaren Stoffvorrates beruht lediglich 
auf den teufenorientierten Sedimentuntersuchungen an einer Bohrung. Der Eisen- und Sulfat-
Stoffvorrat entstammt hauptsächlich den tertiären, randmarin gebildeten, schluffigen Horizon-
ten. Die ursprüngliche laterale Verbreitung, Mächtigkeit und Beschaffenheit dieser Horizonte 
war daher im Gegensatz zu den quartären Ablagerungen innerhalb weniger Kilometer wahr-
scheinlich relativ gleichmäßig. Die als porenwasserverfügbar betrachteten Eisen- und Sulfat-
Anteile zeigen nur geringe Standardabweichungen von 10.9±3.0 mmol/kg bzw. 22.8±1.2 
mmol/kg. Ebenso wie die Vergleiche mit Untersuchungen aus umliegenden Tagebauen (Ab-
schnitt 6.1.1) spricht dies für die Repräsentativität der durchgeführten Bestimmung des Kip-
penkörper-Stoffvorrates. 
6.2.2 Bindung von Azidität durch natürliche Sulfid-Fällung 
Sulfat-Reduktion ist vom Redox-Milieu und der Verfügbarkeit von Elektronendonatoren ab-
hängig. Damit kommt der natürlichen tertiären organischen Substanz eine Schlüsselrolle für 
die Stoffumsetzungen in der Kippe zu. Die Reaktivität dieses Materials gegenüber Eisen und 
Sulfat als Elektronenakzeptor ist vor diesem Hintergrund bisher ungeklärt. Zur Klärung dieser 
Frage wurden im Rahmen dieser Arbeit Laborversuche durchgeführt, die zeigten, dass natür-
liche organische Substanz bei grundwassertypischen Geschwindigkeiten in der Lage ist, 
Fe(III) vollständig zu reduzieren. Damit retardiert der Corg-Vorrat im Aquifer eine beispiels-
weise von einem versauerten Oberflächengewässer zuströmende O2- und Fe(III)-Front abhän-
gig vom Corg-Vorrat und den Zustromkonzentrationen. Im vorliegenden Fall ergab sich ge-
genüber der Grundwasserfließgeschwindigkeit eine um den Faktor 83-95 geringere Ge-
schwindigkeit der O2- und Fe(III)-Front. Damit verbleibt der Kippenkörper langanhaltend 
anoxisch und das Kippengrundwasser zeigt abhängig von der Zustromkonzentration hohe 
Fe(II)-Gehalte. Im gleichen Versuch konnte jedoch keine Reduktion des Sulfates im Zulauf-
wasser (12-14 mmol/l) nachgewiesen werden, auch nachdem bereits alles Eisen reduziert war 
und damit als konkurrierender Elektronenakzeptor nicht mehr zur Verfügung stand. Damit 
unterscheiden sich die Umsatzraten natürlicher tertiärer organischer Substanz gegenüber ver-
schiedenen Elektronenakzeptoren deutlich. Die Fe(III)-Reduktion erfolgte nach Etablierung 
einer aktiven Mikroorganismen-Population mit bis zu 1.3·10-9 mol/(l·s) und liegt damit noch 
um eine Zehnerpotenz höher als der größte Literaturwert für natürliche Sulfat-
Reduktionsraten (Bergmann (1999); tertiäre Sedimente). Alle anderen in der Literatur ange-
gebenen Sulfid-Fällungsraten liegen deutlicher darunter. Trotz absoluter hoher Umsätze von 
organischer Substanz im oxischen (Laves et al., 1993) und auch im anoxischen Milieu mit 
Fe(III) ist diese für Sulfat-Reduzierer offensichtlich nicht verfügbar, was wahrscheinlich am 
Mangel an gut bioverfügbaren kurzkettigen Kohlenstoffverbindungen und dem hohen Kon-
kurrenzdruck durch Eisen-Reduzierer liegt.  
Dieses Ergebnis wird durch die Felduntersuchungen bestätigt. Die heutige Kippenwasser-
beschaffenheit wurde durch Pyritlösung, Karbonat-Lösung und möglicherweise einer gerin-
gen Gipsfällung im Initialstadium geprägt. Heute liegen die Verwitterungsprodukte jeweils 
stöchiometrisch in Lösung vor. Wäre es seit dem in bedeutendem Umfang zu Sulfid-Bildung 
gekommen, hätte dies durch Umsatz organischer Substanz zu einer relativen Anreicherung 
von TIC gegenüber Calcium geführt. Dies ist nicht der Fall. Eine theoretische maximale Sul-
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fid-Bildungsrate von 6·10-13 mol/(l·s) kann aus den Messdaten abgeschätzt werden, wenn man 
von einer durch Pyrit-Bildung induzierten TIC-Anreicherung von 2 mmol/l gegenüber Calci-
um sowie 30 Jahren Kippenstandzeit ausgeht. Damit kann natürliche Sulfid-Bildung unter 
Umsatz natürlicher organischer Substanz für das Untersuchungsgebiet als bedeutende Stoff- 
und Aziditätssenke ausgeschlossen werden (siehe Berechnung im Anhang 3). Zu diesem Er-
gebnis kommt auch Wisotzky (1997) für gesättigte Kippenkörper des Rheinischen Reviers. 
Zwar werden die in der Grundluft oft hohen CO2-Gehalte in Tagebaukippen mit dem mikro-
biellen Umsatz kippeneigener organischer Substanz in Verbindung gebracht (Berger, 2000; 
Hoth, 2002), jedoch konnte die Bedeutung der Sulfat-Reduktion an der Umsetzung der orga-
nischen Substanz noch nicht geklärt werden. Knöller (2000) diskutiert auf Basis isotopengeo-
chemischer Untersuchungen die natürliche Sulfat-Reduktion in Kippenkörpern als Grund für 
die Sulfat-Abnahme mit fortschreitendem Kippenalter, nennt aber wegen weiterer möglicher 
Effekte (Variabilitäten in der Sulfat-Quelle) keine Raten. Nachweisbare CH4-Gehalte in der 
ungesättigten Zone mitteldeutscher Kippen (Nitsche et al., 1999; Hoth, 2002) lassen auf die 
lokale Unterschreitung des für die Sulfid-Fällung typischen Redox-Bereiches schließen. Für 
das Untersuchungsgebiet muss die großräumige Methan- und Sulfid-Bildung aufgrund der 
gemessenen Redox-Verhältnisse in der gesättigten Zone jedoch ausgeschlossen werden. 
6.2.3 Bindung von Azidität durch Silikat-Verwitterung 
Aufgrund der geringen Fließgeschwindigkeiten, der großen Aufenthaltszeiten und der Abwe-
senheit anderer puffernder Mineralphasen wird die Feldspat-Verwitterung für die Minderung 
des Aziditätsaustrages relevant. In Kippen, wo andere Stofffreisetzungsmechanismen den 
Stoffaustrag aus einem Sedimentkörper dominieren, kann der Einfluss von Feldspäten nur 
experimentell an der isolierten Mineralphase erfolgen. Daher wurden Versuche an nativen 
Feldspäten durchgeführt, welche selektiv durch Flotation aus dem Kippensediment extrahiert 
wurden. Es wurde ein Festbett-Differenzialreaktor verwendet, um möglichst viele der in der 
Literatur diskutierten Faktoren, die für die Diskrepanz zwischen Feld und Labor verantwort-
lich gemacht werden, durch die Versuchsführung auszuschließen. Damit war es möglich, die 
Gründe für die Feld-Labor-Diskrepanz auf die Nähe des Feldspat-Porenlösungs-Systems zu 
seinem partiellen Gleichgewichtszustand und auf die Bildung von Schutzschichten auf der 
Mineralkorn-Oberfläche in der Natur einzugrenzen. Diese beiden Faktoren werden auch von 
Amrhein und Suarez (1992) und von White und Brantley (2003) als entscheidend eingestuft. 
Der Bezug der absoluten Stoffaustragsrate zur messbaren Oberfläche der Feldspäte ist bis 
heute nicht so geklärt, dass eine Übertragung von Raten, die auf oberflächenbezogenen Ra-
tenkonstanten und einer Oberflächenmessung beruhen, einfach möglich ist. Sie wird jedoch 
nach wie vor als relevant für die Bestimmung des Stoffaustrages angesehen (Blum, 1994; 
White & Brantley, 2003). Ergebnisse von White et al. (1996) deuten jedoch darauf hin, dass 
sich die Effekte zunehmender messbarer Oberflächen und abnehmender oberflächenbezoge-
ner Ratenkonstanten z.T. aufheben, womit die messbare Oberfläche für die Bestimmung der 
Stoffaustragsrate an Bedeutung verliert.  
Vor diesem Hintergrund wurde für die Versuche in dieser Arbeit ein praxisorientierter Ansatz 
gewählt, indem die absoluten Austragsraten bestimmt und auf die Masse der Feldspäte bezo-
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gen wurden. Die bestimmten totalen Stoffausträge zeigten mit Literaturdaten vergleichbare 
Stoffaustragsraten, welche jedoch an frischen Feldspäten gleicher geometrischer Korngröße 
und deutlich geringerer BET-Oberfläche bestimmt wurden. Die Ergebnisse dieser Arbeit bes-
tätigen damit, dass das absolute Alter der Mineralkörner (entspr. d. Entwicklungsstadium der 
Oberflächenstruktur) und die absolute Größe der spezifischen Oberfläche für den Stoffaustrag 
nicht zentral ist. Eigene Versuche unter Verwendung verschiedener geometrischer Korngrö-
ßen konnten wegen des großen experimentellen Aufwandes nicht durchgeführt werden. Eine 
Übertragung der Daten ist daher bis jetzt nur auf Sedimente mit einer vergleichbaren Korn-
größenzusammensetzung möglich. Diese ist jedoch für die meist mittelsandigen Kippenkörper 
gegeben. 
Die meisten Kippengrundwässer sind gegenüber Feldspäten deutlich untersättigt. Die durch-
geführten Untersuchungen fanden in Anlehnung an die heutigen Verhältnisse im deutlich un-
tersättigten Bereich statt (SIFsp < -1.8), womit die Übertragung der experimentell bestimmten 
Raten auf das Feld für heutige Verhältnisse gerechtfertigt ist. Jedoch zeigen die Ergebnisse 
der Transport-Simulation, dass in den kommenden Jahrzehnten bei unveränderter Rate mit 
einem weiteren pH-Anstieg bis in das Stabilitätsfeld der Feldspäte gerechnet werden müsste. 
In Zukunft wird daher die Funktion der Abnahme der Verwitterungsrate mit der Annäherung 
an das Stabilitätsfeld der Feldspäte relevant. Auf solche Wässer oder bereits heute gegenüber 
Feldspäten übersättigten Kippengrundwässer sind die hier vorgelegten Daten nicht übertrag-
bar.  
Die Bedeutung der Silikat-Verwitterung für die Kippengrundwassergenese zeigt ein Ver-
gleich der im Initialstadium der Kippenentstehung erfolgten Netto-Aziditätsfreisetzung durch 
Pyrit- und Karbonat-Verwitterung mit der im heutigen Kippengrundwasser vorhandenen Azi-
dität. Die Abpufferung der sich ergebenden Aziditätsdifferenz von ca. 5 mmol/l kann unter 
Ansatz der ermittelten massenbezogenen Rate von 3.0·10-14 mol/(g·s) in 30 Jahren Kip-
penstandzeit erfolgen. Damit verringerte die Silikat-Verwitterung die Azidität des Kippen-
grundwassers bis heute um 14 % auf den heutigen Wert von 32 mmol/l.  
Diese durch Silikat-Verwitterung freisetzbare Alkalinität beträgt bis heute jedoch nur maxi-
mal ein Zehntel der zu Beginn der Kippenaufsättigung durch Karbonat-Lösung freigesetzten 
Alkalinität von 47-108 mmol/l. Die durch Silikat-Verwitterung mögliche Alkalisierung könn-
te auch durch eine höhere Karbonat-Lösung von 13.6 gegenüber den gemessenen 11.3 mmol/l 
unter den Bedingungen eines geschlossenen Systems bewirkt worden sein. Dieser höhere 
Wert liegt noch im Bereich der Messunsicherheiten, die sich aus der einmaligen Wiederho-
lungsmessung ableiten lassen. Auch könnte die zusätzlich erfolgte Karbonat-Lösung durch 
Sorption von Calcium und das Ausgasen von TIC heute nicht mehr nachweisbar sein. Dies ist 
jedoch aufgrund der parallelen Entwicklung beider Konzentrationen in allen Teufen unwahr-
scheinlich. Bei zusätzlicher, heute nicht mehr nachweisbarer Karbonat-Verwitterung wäre die 
Feldspat-Verwitterung in der bisherigen Kippengrundwassergenese weniger bedeutsam gewe-
sen. Eine Abschätzung des bis heute erfolgten Stoffumsatzes mit den in dieser Arbeit be-
stimmten Raten im Vergleich zur gesamten heute noch vorhandenen Menge zeigt, dass in den 
letzten 30 Jahren maximal 1 % des ursprünglichen Feldspat-Anteiles umgesetzt wurde.  
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6.2.4 Bindung von Azidität durch künstlich induzierte Sulfid-Fällung 
Aus den bisher dargestellten Ergebnissen geht hervor, dass keiner der beschriebenen azidi-
tätsbindenden Prozesse in den kommenden Jahrzehnten eine deutliche Verminderung der 
transportierten Azidität bewirken kann. Zudem vermögen Karbonat-Lösung und Feldspat-
Verwitterung lediglich den kleinen, heute noch vorhandenen, als Mineralazidität transportier-
ten Teil der Azidität abzupuffern. Dagegen kann die Sulfat-Reduktion und die in Gegenwart 
von Fe(II) dann mögliche Sulfid-Fällung den größeren als Metallazidität transportierten Azi-
ditätsanteil binden. Diese substratlimitierte Reaktion stellt daher einen möglichen Sanierungs-
ansatz für Kippengrundwässer dar. 
In dieser Arbeit wurden Säulen-Versuche zur künstlich induzierten Sulfid-Fällung durchge-
führt, die durch Zugabe von Methanol zu natürlichem versauerungswirksamem Grundwasser 
induziert wurden. Die Versuche unterschieden sich von ähnlichen in der Literatur dokumen-
tierten Versuchen durch die Verwendung von natürlichem Aquifer-Material als Auf-
wuchskörper (Festbett), die Abwesendheit weiterer fester organischer Substanzen, die Einstel-
lung grundwassertypischer Fließgeschwindigkeiten, natürlicher p/T-Bedingungen (2 bar, 10-
15 oC) und den Verzicht auf Nährstoff-Gaben. Es konnte gezeigt werden, dass unter diesen 
realitätsnahen Bedingungen bei entsprechender Methanolzugabe eine vollständige Fällung des 
Eisens in Form von Monosulfiden möglich ist. Der pH-Wert stieg im Falle der vollständigen 
Umsetzung von 3.9 auf 6.2. Dem Grundwasser konnte eine Azidität von 6.5 mmol/l entzogen 
und eine Alkalinität von 4.4 mmol/l aufgeprägt werden. Dabei wurde die zugegebene Metha-
nolmenge jeweils vollständig im stöchiometrischen Verhältnis umgesetzt, was die Substratli-
mitierung dieses Prozesses belegt. Die zugegebene Methanolmenge steuert so die Sulfid-
Bildung. Der Sulfid-Fällung ist abhängig vom verfügbaren Eisen. Nicht gefälltes Sulfid be-
wirkt eine pH-Wert-Erhöhung. Dieser Wirkungsmechanismus bedeutet, dass bei einer ent-
sprechenden Methanol-Überdosierung mehr Sulfid entsteht als dem Grundwasser durch Ei-
senmonosulfid-Fällung entzogen werden kann. In diesem Fall kommt es zum ungewünschten 
Verbleib des Sulfides im Grundwasser. 
Der Großteil des Eisenmonosulfides fällt in unmittelbarer Nähe des Säuleneinlaufes, also so-
fort nach Kontakt der Reagenzien mit dem Festbett und noch vor dem ersten Port (Fließzeit 
1.85 Tage; 50 cm) aus. Trotzdem zeigt das Grundwasser dort noch eine bis zu 10fache Über-
sättigung gegenüber Eisenmonosulfid, welche sich aber entlang des Fließweges im Laufe ei-
ner Aufenthaltszeit von weiteren 9.3 Tagen bis zu einer einfachen Sättigung entwickelt. Da-
mit zeigt die Eisenmonosulfid-Fällung eine gewisse kinetische Komponente. Jedoch kann die 
Fällung des Eisenmonosulfides vor dem Hintergrund der langen Aquifer-Aufenthaltszeiten als 
Sofortreaktion angesehen werden, die durch die Minerallöslichkeit gesteuert wird.  
Da sich die Präzipitate nicht gleichmäßig im Porenraum der Versuchssäule verteilen, muss im 
Bereich des Zulaufes mit einem schnellen Clogging durch Präzipitate und Biomasse gerech-
net werden. Zukünftige Entwicklungsarbeiten an einem Sanierungsverfahren der künstlich 
induzierten Sulfid-Fällung durch Zugabe eines flüssigen Elektronendonators sollten sich da-
her auf die räumliche Verteilung der Fällungsprodukte im Untergrund konzentrieren. 
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Für die an den Redox-Reaktionen beteiligten Spezies konnte eine weitgehend geschlossene 
Massen- und Elektronenbilanz erstellt werden. Diese zeigte, dass es neben dem Umsatz des 
Sulfates mit Methanol bei Anwesendheit einer bereits etablierten und aktiven Sulfat-
Reduzierer-Population auch zu einem zusätzlichen Umsatz von sedimenteigener organischer 
Substanz kommt. Der Umfang des Umsatzes der sedimenteigenen organischen Substanz kor-
reliert dabei mit der mikrobiellen Aktivität. Im Gegensatz zu den im Säulenversuch unter-
suchten Sedimenten zeigt das Kippensediment hohe Organikanteile in Form der Schluff-
Aggregate. In Kippensedimenten könnten diese Schluff-Aggregate daher bei Zugabe von 
künstlicher organischer Substanz zu Lokalitäten erhöhten Umsatzes werden, weil einerseits 
genügend natürliches organisches Material zur Verfügung steht und die Aggregate anderer-
seits durch ihre große Oberfläche ideale Aufwuchskörper für Sulfat-Reduzierer darstellen.  
Neben Sulfat treten auch feststoffgebundene Fe(III)-Hydroxide als Elektronenakzeptoren auf. 
Diese sind im Fall des untersuchten Sedimentes mengenmäßig unbedeutend. In eisenreicheren 
Sedimenten und bei einer Reduktion von Fe(III)-Hydroxiden aus den Schluff-Aggregaten sind 
diese jedoch in der Massen- und Elektronenbilanz als Konkurrenzreaktion zu berücksichtigen. 
Die Abpufferung der durch Pyrit-Verwitterung freigesetzten Protonen ist in der gesättigten 
Zone zu einem erheblichen Teil bereits durch Karbonat- und Silikat-Verwitterung erfolgt. 
Damit liegt die gesamte, heute noch vorhandene Azidität fast ausschließlich als Metallazidität 
vor, welche durch Eisenmonosulfid-Fällung gebunden werden kann. Damit ist eine Bindung 
der Protonen durch Eisendisulfid-Fällung für die Verringerung der in den Kippengrundwäs-
sern transportierten Azidität nicht zwingend notwendig. Entscheidend für den langfristigen 
Erfolg der Grundwasserbehandlung durch Eisenmonosulfid-Fällung ist vielmehr die Langzeit-
Stabilität der Fällungsprodukte im Untergrund. Eigene Untersuchungen im Rahmen dieser 
Arbeit zeigten, dass es zu keinerlei Rücklösungserscheinungen nach Einstellung der Metha-
nolzugabe innerhalb von 6 Wochen kam. Jedoch sind langfristigere Untersuchungen erforder-
lich, um die Stabilität für größere Zeiträume sicherzustellen.  
Eine Umbildung der Monosulfide in thermodynamisch stabilere Disulfide nach Einstellung 
der Substratzugabe und der damit verbundenen Erhöhung des Redox-Potentials wäre ein wei-
terer wünschenswerter Reaktionsschritt, da er zusätzliche Azidität und Sulfat bindet. Während 
der Behandlung ist eine Umbildung in dem durch künstliche Elektronendonatoren geprägten 
Untergrund unwahrscheinlich, da hierfür Oxidationsmittel benötigt würden. Natürliche 
Eisendisulfid-Bildung wird meist weniger reduzierenden Milieus zugeordnet bzw. dort 
lokalisiert, wo Stoffzutritte aus geochemischen Milieus mit unterschiedlichen Redox-
Verhältnissen in den Reaktionsraum erfolgen (z.B. Howarth, 1979). Die Bildung von 
Disulfiden konnte im Untersuchungszeitraum jedoch auch nach Einstellung der 
Substratzugabe und einer Rückkehr des Redox-Potentials in den vom Fe(II)/Fe(III)-System 
dominierten Bereich innerhalb von 6 Wochen nicht nachgewiesen werden.  
Natürliche Elektronenakzeptoren (Fe(III)-Hydroxide) stehen in den Kippen hauptsächlich an 
die Schluff-Aggregate gebunden zur Verfügung. Eine Redox-Reaktion zwischen den beiden 
Feststoffen Eisenmonosulfid und Fe(III)-Hydroxid ist jedoch thermodynamisch unwahr-
scheinlich, worauf auch die Koexistenz von Fe(III)-Hydroxiden und Pyrit in den Schluff-
Aggregaten hinweist. Damit stellen die hohen Sulfat-Gehalte, welche dem Grundwasser nicht 
DGFZ Proceedings Heft 26 Dissertation Bilek 141 
6 Diskussion und Schlussfolgerungen   
im stöchiometrischen Verhältnis des Pyrites entzogen werden, weiterhin eine extreme Belas-
tung für Schutzgüter dar. Zukünftige Entwicklungsarbeiten müssen sich daher auch mit der 
Abscheidung dieses Problemstoffes beschäftigen.  
6.3 Bestimmung des Grundwasservolumenstromes  
Der Grundwasservolumenstrom aus der Sedlitzer Kippe (Einzugsgebiet) in den Senftenberger 
See wurde aus der gut bekannten angeströmten Seebodenfläche und den jeweiligen orts-
diskreten Geschwindigkeiten bestimmt.  
Grundwasservolumenstrom [m3W/s] = Seebodenfläche [m2] * Fließgeschwindigkeit 
[m/s] 
Die Fließgeschwindigkeiten sind entscheidend von den hydraulischen Durchlässigkeiten der 
Kippe abhängig. Die größten Unsicherheiten birgt die Abschätzung des großräumigen k-
Wertes des Kippenkörpers. Die auf Basis der Korngrößenanalysen abgeleiteten Werte variier-
ten um bis zu zwei Zehnerpotenzen. Um die Größenordnung dieses Wertes einzugrenzen, 
wurden diese Ergebnisse (1) mit Abschätzungen über die Fließgeschwindigkeit aus den ange-
troffenen geochemischen Verhältnissen und (2) Abschätzungen über die sich aus der Seewas-
serbilanz des Senftenberger Sees ergebenden Volumenströme kombiniert.  
Die Grundwasserfließgeschwindigkeit wurde aus der heute bestimmbaren und der aus histori-
schen Daten ableitbaren Grundwasserbeschaffenheit abgeschätzt. Die Fließgeschwindigkeit 
und mögliche Sulfat-Freisetzungsprozesse bestimmen die Strecke, um welche der Zustrom 
sulfatarmem Grundwassers aus der quartären Rinne in den letzten 30 Jahren in die Kippe vor-
gedrungen ist. Mit einem Kd-Wert von 0.77 für die Sulfat-Front und der Entfernung zwischen 
der GWMSt B10 zum südlichen Kippenrand kann eine maximale Strömungsgeschwindigkeit 
von 1.8·10-6 m/s abgeschätzt werden. Diese Größenordnung wird durch die hydraulischen 
Modellrechnungen gestützt und führt zu einer Durchlässigkeit von 5·10-5 m/s, die im Bereich 
der aus der Korngrößenverteilung der Kippensedimente abschätzbaren Durchlässigkeiten 
liegt. Die meisten k-Werte für Kippenkörper werden durch Modellanpassung generiert. Ber-
ger (2000) geht in seinen Berechnungen für die Kippe des Lausitzer Tagebaus Welzow von 
einem k-Wert 2.7·10-5 m/s aus. Die einzige dem Autor bekannte und gut dokumentierte Aus-
wertung eines Pumpversuches in einem Kippenaquifer wurde im Tagebau Welzow durchge-
führt und ergab bei vergleichbarer Vorfeld-Stratigraphie k-Werte von 4.3-5.8·10-5 m/s (Wink-
ler, 1984). 
Die Umkehr der Strömungsverhältnisse und eine Verminderung des Gradienten führt zukünf-
tig zu einer mittleren, nach Süden gerichteten Strömungsgeschwindigkeit in der Kippe von 
2.2·10-7 m/s. Insgesamt kommt es dann zu einem Abstrom von 4.6 m3/min in den Senftenber-
ger See, wobei die Grundwasserneubildung über der quartären Rinne und die Versickerung 
über die Schwarze Elster mit 1.2 bzw. 1.9 m3/min zum zukünftigen Zustrom aus dem Nord-
raum beitragen. Beide Ströme tragen keine Azidität, weshalb lediglich ein versauerungswirk-
samer Volumenzustrom von 1.5 m3/min aus dem Kippenkörper zu erwarten ist. Dieser wird 
mit einer maximalen Azidität von 25 mmol/l einen maximalen Säurezustrom von 38 mol/min 
erzeugen. 
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6.4 Transport- und Reaktionsmodell 
Nach den Ergebnissen dieser Arbeit kommt es heute durch den Zustrom von anoxischem aber 
aziditätsfreiem Wasser von Süden her in die Kippe nicht zu einer Lösung der dort gespeicher-
ten Sulfide. Daraus ergibt sich zwingend ein Vordringen einer aziditätsarmen Front mit einem 
Kd-Wert von 0.77. Damit wird die Aziditätsfront erst Jahrzehnte nach der Strömungsumkehr 
um das Jahr 2010 wieder den südlichen Kippenrand erreichen. Die größte Unbekannte ist da-
bei die regionale distanzabhängige Dispersivität. Die regionale Dispersivität ist eine für den 
jeweiligen Untergrund charakteristische Länge, welche die Dimension der dort vorhandenen 
Heterogenitäten charakterisiert. Sowohl die horizontale Heterogenität im Kippensediment als 
auch in der durch glaziale Sedimente dominierten quartären Rinne, liegt vermutlich über dem 
für andere gewachsene Sedimente typischen Maß. Entlang des Fließweges Kippe-See wird es 
daher zu Dispersionserscheinungen kommen, die das für die Distanz der Strecke typische er-
wartbare Maß (Dispersivität = 0.1 – 0.01 * Fließstrecke; Luckner & Schestakow, 1991) über-
steigen könnten. Der Aziditätszustrom wird sich daher erst im Laufe von Jahrzehnten bis zum 
ausgewiesenen Maximalwert steigern.  
Eine weitere Unbekannte ist die Möglichkeit einer geringen, durch die durchgeführten Unter-
suchungen nicht nachweisbaren natürlichen Sulfid-Fällung. Diese wurde in einem Berech-
nungsszenario mit der oben abgeschätzten maximalen Rate von 1·10-12 mol/(l·s) für alle Kip-
penelemente angesetzt. Sie führt im Berechnungszeitraum zu einem zusätzlichen pH-Anstieg 
um etwa 0.5 Einheiten durch die Bindung von Mineral- und Metallazidität in Form von Pyrit 
und zu einer erhöhten TIC-Konzentration. Auswirkungen auf die Porenwasserkonzentrationen 
von Eisen und Sulfat treten jedoch nur da ein, wo diese Stoffe aus dem immobilen Porenraum 
nicht mehr nachgeliefert werden können, weil der Feststoffvorrat verbraucht ist.  
Die Überlagerung der Stofffreisetzung aus der immobilen Zone, der Sulfid-Fällung, der Sili-
kat-Verwitterung und der Austauscherreaktionen bestimmt die orts- und zeitdiskrete Azidität 
des Stromes. Sie führen in ihrer Gesamtheit zu einer den heutigen Bedingungen entsprechen-
den Beschaffenheit. Eine weitergehende Kalibrierung des Modells konnte aufgrund fehlender 
orts- und zeitdiskreter Wasserbeschaffenheitsdaten nicht durchgeführt werden. Für die zu-
künftige Planung einer Behandlungsanlage müssen diese Daten daher mittels weiterer 
GWMSt erhoben werden. Mit dem vorliegenden Modell ist jedoch eine Abschätzung der 
Auswirkungen des Sanierungsverfahrens am Standort unter Einbeziehung aller Informationen 
möglich. 
Die Übertragbarkeit auf andere Standorte muss für jeden der untersuchten Prozesse und abge-
leiteten Parameter separat bewertet werden. So werden die Aussagen zur Reaktivität der terti-
ären organischen Substanz oder die Ableitung der feldspezifischen Feldspat-Verwitterungs-
raten für die entsprechende Korngrößenklasse auf andere Kippenkörper als übertragbar ange-
sehen. Dagegen ist die für eine Eisenmonosulfid-Fällung nötige Substrat-Menge von der Ver-
fügbarkeit konkurrierender Elektronenakzeptoren (z.B. Eisen-Gehalte in den Schluff-
Aggregaten) abhängig. Diese kann durch den Grad der lokalen Pyrit-Verwitterung standort-
abhängig sein, da diese wiederum stark von der Fahrweise der jeweiligen Tagebaue abhängt 
(Berger, 2000). Nicht übertragbar sind alle Aussagen, die auf der standortspezifischen Hyd-
raulik beruhen. So konnte gezeigt werden, dass bereits geringe Änderungen im Strömungsre-
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gime zu einer starken Änderung des durchströmten und damit verfügbaren Stoffspeichers füh-
ren können. 
Die hier angewandte integrative Betrachtung verschiedenster hydrologischer, hydraulischer, 
geochemischer und biologischer Prozesse stellt die einzige Möglichkeit dar, den von vielen 
Einflussfaktoren bestimmten großräumigen Stoffaustrag aus Kippenkörpern zu beschreiben. 
Dies wurde in der vorliegenden Arbeit an einem ausgewählten, für die Lausitz typischen Ge-
biet erstmals durchgeführt.  
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1 Rohdaten 
 
1.1 Koordinaten der Geländeprobenahmen im Untersuchungsgebiet 
 





























Sediment-Probenahmen auf der Kippe Sediment-Probenahmen auf der Kippe
eichnung Typ Endteufe [m] RW HW Bezeichnung Typ Endteufe [m] RW HW
S1 Handbohrung 5 5433285 5711366 SEN S20 Oberfläche (10cm) 0.1 5436057 5711485
S2 Handbohrung 2.5 5433523 5711679 SEN S21 Oberfläche (10cm) 0.1 5436144 5711549
SEN-S3 Handbohrung 2 5433430 5711603 SEN S22 Oberfläche (10cm) 0.1 5434178 5712447
SEN-S4 Handbohrung 4 5435404 5709738 SEN S23 Oberfläche (10cm) 0.1 5434179 5712433
SEN-S5 Handbohrung 4.5 5434853 5710248 SENS24 Rammkernbohrung 9 5433033 5710337
SEN-S6 Schurf 1.5 5436616 5711079 SENS25 Rammkernbohrung 9 5435348 5710879
SEN-S7 Handbohrung 4 5434293 5710691 SEN S26 Schurf 0.5 5434602 5711909
SEN-S8 Rammkernbohrung 8 5434645 5712083
SEN-S9 Rammkernbohrung 8 5436027 5711449 Grundwasser-Probenahmen
SEN-S10 Rammkernbohrung 8 5434826 5710313 Bezeichnung Typ RW HW
SEN S16 Oberfläche (10cm) 0.1 5436651 5710194 B6 GW-Messstelle 5433766 5709320
SEN S17 Oberfläche (10cm) 0.1 5436615 5710251 B10 GW-Messstelle 5434880 5710016
SEN S18 Oberfläche (10cm) 0.1 5434087 5711524 P 367 GW-Messstelle 5434380 5711600
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Aggregaten > 2 mm
Gesamtsediment ohne

































Aggregaten > 2 mm
Gesamtsediment ohne
Schluff-Aggregate > 2 mm
SEN B 26-27
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Schluff-Aggregaten > 2 mm
Gesamtsediment ohne































Aggregaten > 2 mm
Gesamtsediment ohne
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1.3 pH-Wert und elektrische Leitfähigkeit der Sedimenteluate; CS-Mat-
Analytik 
Oberfläche Probenahme Eluatmessung Wägung CS-Mat-Analytik
PROBE mittlere Tiefe pH Leitf. Wassergeh. Gewichtsprozent
m µs/cm Gew. % TIC% TOC% Cges Sges S550 Pyrit na Bemerkung
SEN S1 0.0-0.3 0.15 6.49 21.5 8.22 n.b. 3.2 3.2 0.058 n.b. Handbohrung
SEN S1 0.3-0.5 0.40 4.50 25.3 4.77 n.b. 0.6 0.63 0.019 n.b. <0,02 Handbohrung
SEN S1 0.5-1.0 0.75 4.56 21.7 4.95 n.b. 0.33 0.34 0.016 <0,005 n.b. Handbohrung
SEN S1 1.0-1.5 1.25 4.38 36.4 5.97 n.b. n.b. n.b. 0.029 n.b. n.b. Handbohrung
SEN S1 1.5-2.0 1.75 4.30 41.5 6.18 n.b. n.b. n.b. 0.033 n.b. n.b. Handbohrung
SEN S1 2.0-2.5 2.25 3.99 65.7 6.30 n.b. n.b. n.b. 0.045 n.b. n.b. Handbohrung
SEN S1 2.5-3.0 2.75 3.81 86.3 8.73 n.b. n.b. n.b. 0.045 n.b. n.b. Handbohrung
SEN S1 3.0-3.5 3.25 4.07 54.3 5.96 n.b. n.b. n.b. 0.028 n.b. n.b. Handbohrung
SEN S1 3.5-4.0 3.75 4.12 51.9 4.42 n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. Handbohrung
SEN S1 4.0-4.5 4.25 4.23 42.0 4.40 n.b. n.b. n.b. n.b. <0,005 n.b. Handbohrung
SEN S1 4.5-5.0 4.75 4.43 41.3 4.95 n.b. 0.38 0.39 0.015 0.128 0.02 Handbohrung
SEN S2 0.0-0.5 0.25 4.13 29.5 8.10 n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. Handbohrung
SEN S2 0.5-1.0 0.75 4.10 43.9 5.70 n.b. 0.43 0.44 0.025 n.b. n.b. Handbohrung
SEN S2 1.0-1.5 1.25 3.67 129.7 7.28 n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. Handbohrung
SEN S2 1.5-2.0 1.75 4.53 54.9 14.76 <0,005 0.98 1 0.026 n.b. n.b. Handbohrung
SEN S2 2.0-2.5 2.25 4.78 55.8 16.39 n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. Handbohrung
SEN S3 0.0-0.3 0.15 4.33 21.9 5.24 n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. Handbohrung
SEN S3 0.3-0.6 0.45 4.16 23.5 6.04 n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. Handbohrung
SEN S3 0.6-1.0 0.80 4.27 25.6 7.78 n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. Handbohrung
SEN S3 1.0-1.5 1.25 4.25 32.1 7.97 n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. Handbohrung
SEN S3 1.5-2.0 1.75 4.02 54.1 7.94 n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. Handbohrung
SEN S4 0.0-0.5 0.25 5.55 7.6 7.09 n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. Handbohrung
SEN S4 0.5-1.0 0.75 5.18 12.1 2.47 n.b. 0.071 0.078 <0,005 n.b. n.b. Handbohrung
SEN S4 1.0-1.5 1.25 5.39 8.2 1.51 n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. Handbohrung
SEN S4 1.5-2.0 1.75 5.42 7.8 1.71 n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. Handbohrung
SEN S4 2.0-2.5 2.25 5.48 7.4 1.51 n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. Handbohrung
SEN S4 2.5-3.0 2.75 5.55 8.3 2.14 n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. Handbohrung
SEN S4 3.0-3.5 3.25 5.75 8.1 2.27 n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. Handbohrung
SEN S4 3.5-4.0 3.75 5.54 9.1 2.53 n.b. 0.062 0.066 <0,005 n.b. n.b. Handbohrung
SEN S5 0.0-0.5 0.25 4.73 11.6 6.10 n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. Handbohrung
SEN S5 0.5-1.0 0.75 5.02 5.8 5.35 <0,005 0.25 0.28 0.014 <0,005 <0,02 Handbohrung
SEN S5 1.0-1.5 1.25 3.81 44.1 9.66 n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. Handbohrung
SEN S5 1.5-2.0 1.75 3.59 87.1 9.74 n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. Handbohrung
SEN S5 2.0-2.5 2.25 3.59 104.9 7.53 n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. Handbohrung
SEN S5 2.5-3.0 2.75 3.71 100.1 7.95 n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. Handbohrung
SEN S5 3.0-3.5 3.25 3.48 312.0 6.26 n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. Handbohrung
SEN S5 3.5-4.0 3.75 3.19 717.0 10.46 n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. Handbohrung
SEN S5 4.0-4.5 4.25 3.01 1130 12.00 <0,005 3.2 3.2 0.307 0.128 <0,02 Handbohrung
SEN S7 0.0-0.5 0.25 3.92 45.5 12.44 n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. Handbohrung
SEN S7 0.5-1.0 0.75 3.98 40.1 2.35 n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. Handbohrung
SEN S7 1.0-1.5 1.25 4.13 33.4 2.51 n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. Handbohrung
SEN S7 1.5-2.0 1.75 3.99 54.4 4.06 n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. Handbohrung
SEN S7 2.0-2.5 2.25 3.99 56.4 4.48 n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. Handbohrung
SEN S7 2.5-3.0 2.75 3.90 54.8 3.74 n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. Handbohrung
SEN S7 3.0-3.5 3.25 4.02 57.1 3.98 n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. Handbohrung
SEN S7 3.5-3.7 3.60 3.98 52.5 7.88 n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. Handbohrung
SEN S8.13 4.0-5.0 4.50 n.b. n.b. n.b. n.b. 0.8 0.82 0.11 0.023 <0.02 Schluffbrocken
SEN S8.10 0.035 0.88 n.b. 0.20 0.051 n.b. Schluffbrocken
SEN S8.12 <0,005 0.20 n.b. 0.019 <0,005 n.b. Schluffbrocken
SEN S8.13 <0,005 0.98 n.b. 0.27 0.094 n.b. Schluffbrocken
SEN S8.14 0.10 0.73 0.16 0.046 Schluffbrocken
SEN S9.10 7.0-8.0 7.50 n.b. n.b. n.b. n.b. 0.44 0.44 0.007 <0.005 <0.02 RK-Bohr. Endteufe
SEN S9.11 0.00 n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. 1.6 n.b. n.b. Oxidablagerung
 S10.9 7.0-8.0 7.50 n.b. n.b. n.b. n.b. 0.91 0.92 0.18 0.13 0.13 RK-Bohr. Endteufe
 S10.11 3.0-4 3.50 n.b. n.b. n.b. n.b. 8.9 8.9 0.42 0.34 0.04 U-Aggreg.-kohlig
SEN S15.1 0.00 n.b. n.b. n.b. <0.005 0.95 0.95 1.8 0.043 n.b. Oxidablagerungen
SEN S 24.6 5.50 4.31 140.9 n.b. <0.006 0.91 0.97 0.48 0.012 n.b. Rammkernbohrung
SEN S 24.20 n.b. <0,005 7.0 n.b. 0.28 0.18 n.b. kohlige Aggr. 
SEN S 24.22 n.b. <0,005 0.13 n.b. 0.035 <0,005 n.b. Kohlebr. + Oxidkr.
SEN S 25.20 n.b. <0,005 11 n.b. 0.20 0.14 n.b. Schluff
SEN S 25.20 n.b. <0,005 14 n.b. 0.22 0.15 n.b. Kreide
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Tiefbohrung Probenahme POK CS-Mat-Analytik
E
m TIC% TOC% Sges S550 Bemerkung
SEN B 2 .90 106.99 <0,005 2.100 0.063 0.045 untere 20 cm d. Bohrkerns
SEN B 4-5 4.90 104.99 <0,005 1.700 0.060 0.028 untere 20 cm d. Bohrkerns
SEN B 6-7 6.90 102.99 <0,005 2.800 0.320 0.092 untere 20 cm d. Bohrkerns
SEN B 8-9 8.90 100.99 <0,005 0.410 0.110 0.068 untere 20 cm d. Bohrkerns
SEN B 10-11 10.90 98.99 <0,005 0.320 0.046 0.017 untere 20 cm d. Bohrkerns
SEN B 12-13 12.90 96.99 <0,005 0.680 0.096 0.044 untere 20 cm d. Bohrkerns
SEN B 14-15 14.90 94.99 <0,005 1.000 0.180 0.100 obere 20 cm d. Bohrkerns
SEN B 16-17 16.90 92.99 <0,005 2.000 0.110 0.047 untere 20 cm d. Bohrkerns
SEN B 20-21 20.90 88.99 <0,005 1.700 0.320 0.240 untere 20 cm d. Bohrkerns
SEN B 22-23 22.90 86.99 <0,005 1.900 0.320 0.230 untere 20 cm d. Bohrkerns
SEN B 24-25 24.90 84.99 <0,005 1.500 0.520 0.210 untere 20 cm d. Bohrkerns
SEN B 26-27 26.90 82.99 <0,005 4.800 0.990 0.860 untere 20 cm d. Bohrkerns
SEN B 28-29 28.90 80.99 <0,005 2.800 0.600 0.490 untere 20 cm d. Bohrkerns
SEN B 30-31 30.90 78.99 <0,005 0.850 0.150 0.091 obere 20 cm d. Bohrkerns
SEN B 32-33 32.90 76.99 <0,005 4.100 1.000 0.850 untere 20 cm d. Bohrkerns
SEN B 34-35 34.90 74.99 <0,005 6.400 1.300 1.200 untere 20 cm d. Bohrkerns
SEN B 36-37 36.90 72.99 <0,005 3.600 0.760 0.670 untere 20 cm d. Bohrkerns
SEN B 40 41 40.90 68.99 <0,005 2.000 0.580 0.460 untere 20 cm d. Bohrkerns
SEN B 42-43 42.90 66.99 <0,005 3.400 0.690 0.610 untere 20 cm d. Bohrkerns
SEN B 44-45 44.90 64.99 <0,005 1.100 0.270 0.210 untere 20 cm d. Bohrkerns
SEN B 46-47 46.90 62.99 <0,005 1.000 0.230 0.170 untere 20 cm d. Bohrkerns
SEN B 48-49 48.90 60.99 <0,005 5.300 1.800 1.600 untere 20 cm d. Bohrkerns
SEN B 50-51 50.90 58.99 <0,005 0.052 0.060 0.044 untere 20 cm d. Bohrkerns
SEN B 52-53 52.90 56.99 <0,005 0.140 0.090 0.069 untere 20 cm d. Bohrkerns
SEN B 54-55 54.90 54.99 <0,005 0.850 0.380 0.320 untere 20 cm d. Bohrkerns
SEN B 56-57 56.90 52.99 <0,005 0.430 0.110 0.071 untere 20 cm d. Bohrkerns
SEN B 58-59 58.90 50.99 <0,005 1.000 0.610 0.550 untere 20 cm d. Bohrkerns
SEN B 60-61 60.90 48.99 <0,005 1.800 0.750 0.630 untere 20 cm d. Bohrkerns




Tiefbohrung Probenahme POK CS-Mat-Analytik
Schluffe mittlere Tiefe 109.89 Gewichtsprozent
PROBE m TIC% TOC% Sges S550 Bemerkung
SEN B 20-21 20.90 88.99 <0,005 48.000 1.800 1.700 untere 20 cm des Bohrkernes / Schluff
SEN B 24-25 24.90 84.99 0.0065 16.000 2.300 2.100 untere 20 cm des Bohrkernes / Schluff
SEN B 26-27 26.90 82.99 <0,005 15.000 3.100 2.900 untere 20 cm des Bohrkernes / Schluff
SEN B 28-29 28.90 80.99 <0,005 13.000 2.200 2.100 untere 20 cm des Bohrkernes / Schluff
SEN B 32-33 32.90 76.99 <0,005 15.000 3.000 2.800 untere 20 cm des Bohrkernes / Schluff
SEN B 40-41 40.90 68.99 <0,005 18.000 1.800 1.600 untere 20 cm des Bohrkernes / Schluff  
Sulfidsäule Probenahme CS-Mat-Analytik
vom Ende her Gewichtsprozent
PROBE cm TIC% TOC% Cges Sges S550
Säule 5 Probe 2 15 <0,005 0.13 0.13 0.03 <0,005
Säule 5 Probe 4 35 <0,005 0.073 0.073 0.022 <0,005
Säule 4 Probe 1 10 <0,005 0.16 0.16 0.05 0.0087
Säule 4 Probe 3 30 <0,005 0.12 0.12 0.033 <0,005
Ursprgl. Mat. <0,005 0.24 0.24 0.023 <0,005
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1.4 Ergebnisse der sequentiellen Extraktion 
Probe 1 bis 7: Matrix der ungesättigten Zone (Abschnitt 4.1) 
 
Freigesetzte Stoffmenge Fe(TOT) Al(TOT) Ca(TOT) Mg(TOT) Na(TOT) K(TOT) Si(TOT) S(TOT)
(1) SEN S 8.5 Matrix ungespült mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg
Austauscher- und Porenwasser-gebunden 0.0 0.1 2.6 0.1 0.0 0.1 0.3 1.0
Mn-Oxide bzw. spezifisch adsorb. Spezies 0.6 0.0 0.9 0.1 0.7 0.0 0.2 0.4
Organisch gebunden 0.5 0.6 0.1 0.0 0.0 0.0 0.2 0.0
An schlecht kristalline Fe-Oxide gebunden 1.2 1.8 0.1 0.0 0.1 0.0 0.7 0.1
An gut kristalline Oxide gebunden 1.0 1.2 0.0 0.3 0.0 0.0 1.0 0.1
Schwermetallaufschluss 7.1 30.0 1.8 4.1 0.4 3.1 2.2 0.5
Summe 10.4 33.7 5.5 4.7 1.2 3.1 4.7 2.1
Freigesetzte Stoffmenge Fe(TOT) Al(TOT) Ca(TOT) Mg(TOT) Na(TOT) K(TOT) Si(TOT) S(TOT)
(2) SEN S 9.6 Matrix ungespült mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg
Austauscher- und Porenwasser-gebunden 0.0 0.0 61.1 0.7 0.0 0.4 0.1 34.4
Mn-Oxide bzw. spezifisch adsorb. Spezies 0.4 0.0 25.0 1.4 0.7 0.0 1.0 8.5
Organisch gebunden 2.8 2.4 4.4 1.3 0.0 0.0 0.9 0.1
An schlecht kristalline Fe-Oxide gebunden 42.0 19.6 0.2 0.5 0.0 0.1 6.5 0.5
An gut kristalline Oxide gebunden 44.8 9.9 0.1 1.8 0.1 0.2 8.6 0.6
Schwermetallaufschluss 76.2 219.3 5.4 34.1 1.2 21.3 1.9 14.2
Summe 166.2 251.3 96.2 39.8 2.0 22.1 19.0 58.3
Freigesetzte Stoffmenge Fe(TOT) Al(TOT) Ca(TOT) Mg(TOT) Na(TOT) K(TOT) Si(TOT) S(TOT)
(3) SEN S 26 Matrix ungespült mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg
Austauscher- und Porenwasser-gebunden 0.0 0.1 6.7 1.0 0.2 0.3 0.3 0.3
Mn-Oxide bzw. spezifisch adsorb. Spezies 0.5 0.1 0.7 0.1 0.1 0.0 0.1 0.0
Organisch gebunden 2.8 3.1 0.2 0.2 0.2 0.3 4.6 0.1
An schlecht kristalline Fe-Oxide gebunden 8.6 4.4 0.1 0.0 0.1 0.0 1.3 0.1
n gut kristalline Oxide gebunden 8.3 6.8 0.1 1.5 0.1 0.4 4.3 0.6
Schwermetallaufschluss 21.0 96.1 3.2 12.4 0.8 9.4 1.8 1.9




Freigesetzte Stoffmenge Fe(TOT) Al(TOT) Ca(TOT) Mg(TOT) Na(TOT) K(TOT) Si(TOT) S(TOT)
(4) SEN S 8 Matrix gespült mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg
Austauscher- und Porenwasser-gebunden 0.0 0.0 8.9 0.6 0.5 0.4 0.6 0.3
Mn-Oxide bzw. spezifisch adsorb. Spezies 0.4 0.1 1.1 0.0 0.0 0.0 0.2 0.0
Organisch gebunden 4.5 6.1 1.1 0.4 1.1 0.2 4.3 0.4
An schlecht kristalline Fe-Oxide gebunden 11.7 6.5 0.3 0.0 0.5 0.1 4.4 0.1
An gut kristalline Oxide gebunden 3.5 2.7 0.1 0.7 0.0 0.1 2.0 0.0
Schwermetallaufschluss 22.4 75.7 2.9 13.1 1.7 8.5 5.6 1.1
Summe 42.5 91.2 14.3 15.1 3.8 9.4 17.2 1.9
Freigesetzte Stoffmenge Fe(TOT) Al(TOT) Ca(TOT) Mg(TOT) Na(TOT) K(TOT) Si(TOT) S(TOT)
(5) SEN S 10 Matrix gespült mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg
Austauscher- und Porenwasser-gebunden 1.8 2.3 1.5 0.3 0.5 0.5 1.1 0.7
Mn-Oxide bzw. spezifisch adsorb. Spezies 2.1 0.2 0.1 0.0 0.1 0.0 0.2 0.0
Organisch gebunden 17.4 14.4 0.4 1.0 0.9 1.2 24.1 5.3
An schlecht kristalline Fe-Oxide gebunden 3.0 1.5 0.1 0.0 0.3 0.1 1.0 0.3
An gut kristalline Oxide gebunden 1.7 0.6 0.0 0.0 0.0 0.1 0.5 0.5
chwermetallaufschluss 8.7 74.3 1.0 4.3 1.5 5.3 6.6 1.2




DGFZ Proceedings Heft 26 Dissertation Bilek A 6 
Anhang 1   
Freigesetzte Stoffmenge Fe(TOT) Al(TOT) Ca(TOT) Mg(TOT) Na(TOT) K(TOT) Si(TOT) S(TOT)
mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg
Austauscher- und Porenwasser-gebunden 0.3 0.7 1.5 0.3 0.6 0.2 0.6 0.6
.0 0.1 0.0 0.2 0.0
.3 1.0 0.3 9.2 0.4
n schlecht kristalline Fe-Oxide gebunden 1.7 1.0 0.2 0.0 0.4 0.1 0.7 0.0
An gut kristalline Oxide gebunden 0.5 0.4 0.0 0.0 0.0 0.0 0.3 0.0
Schwermetallaufschluss 5.3 20.2 1.9 2.6 1.1 1.6 8.0 0.3
Summe 11.6 28.1 4.1 3.4 3.1 2.3 18.9 1.3
Freigesetzte Stoffmenge Fe(TOT) Al(TOT) Ca(TOT) Mg(TOT) Na(TOT) K(TOT) Si(TOT) S(TOT)
(7) SEN S 25 Matrix gespült mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg
Austauscher- und Porenwasser-gebunden 0.3 0.6 0.5 0.2 0.5 0.2 0.6 0.2
Mn-Oxide bzw. spezifisch adsorb. Spezies 0.6 0.1 0.0 0.0 0.0 0.0 0.3 0.0
Organisch gebunden 2.4 2.2 0.4 0.2 0.7 0.1 3.3 0.1
An schlecht kristalline Fe-Oxide gebunden 2.6 0.8 0.1 0.0 0.5 0.1 0.6 0.1
An gut kristalline Oxide gebunden 0.7 0.3 0.0 0.0 0.0 0.0 0.2 0.0
Schwermetallaufschluss 5.6 18.2 1.6 2.9 1.0 1.5 7.1 0.3
Summe 12.1 22.3 2.7 3.4 2.7 2.0 12.1 0.7
(6) SEN S 24 Matrix gespült mmol/kg mmol/kg mmol/kg
Mn-Oxide bzw. spezifisch adsorb. Spezies 0.8 0.2 0.1 0




Probe 8 bis 11: Schluffe der ungesättigten Zone (Abschnitt 4.1) 
 
Freigesetzte Stoffmenge Fe(TOT) Al(TOT) Ca(TOT) Mg(TOT) Na(TOT) K(TOT) Si(TOT) S(TOT)
(8) SEN S 8 Schluff mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg
Austauscher- und Porenwasser-gebunden 0.1 0.1 48.0 3.5 3.1 2.0 1.4 2.1
Mn-Oxide bzw. spezifisch adsorb. Spezies 2.5 0.1 3.7 0.1 0.2 0.1 0.5 0.0
Organisch gebunden 29.7 27.4 3.9 1.1 3.8 0.9 18.7 2.6
An schlecht kristalline Fe-Oxide gebunden 125.1 34.1 1.2 0.0 2.6 1.1 29.2 0.9
An gut kristalline Oxide gebunden 23.5 16.5 0.6 3.9 0.1 1.2 12.2 0.0
Schwermetallaufschluss 240.6 696.5 21.6 117.0 11.0 62.3 23.7 8.2
Summe 421.7 774.7 78.9 128.8 20.8 67.5 85.7 13.8
Freigesetzte Stoffmenge Fe(TOT) Al(TOT) Ca(TOT) Mg(TOT) Na(TOT) K(TOT) Si(TOT) S(TOT)
(9) SEN S 10 Schluff mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg
stauscher- und Porenwasser-gebunden 6.6 19.0 22.3 2.1 3.2 2.4 3.1 4.7
Mn-Oxide bzw. spezifisch adsorb. Spezies 9.6 0.9 1.8 0.1 0.2 0.2 1.0 0.7
Organisch gebunden 165.2 109.4 1.9 11.1 5.7 15.1 230.8 74.3
An schlecht kristalline Fe-Oxide gebunden 24.3 12.0 0.6 0.0 1.9 0.4 7.4 2.0
An gut kristalline Oxide gebunden 9.5 3.5 0.1 0.1 0.1 0.7 2.3 3.1
Schwermetallaufschluss 66.3 932.8 2.9 45.4 8.4 55.0 27.0 18.2
Summe 281.5 1077.6 29.5 59.3 19.4 73.7 271.5 103.0
Freigesetzte Stoffmenge Fe(TOT) Al(TOT) Ca(TOT) Mg(TOT) Na(TOT) K(TOT) Si(TOT) S(TOT)
(10) SEN S 24 Schluff mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg
Austauscher- und Porenwasser-gebunden 5.2 n.b. 39.0 5.6 3.8 1.0 22.6 3.8
Mn-Oxide bzw. spezifisch adsorb. Spezies 9.5 2.1 3.8 0.3 0.2 0.1 0.9 5.8
Organisch gebunden 154.1 85.5 2.6 3.6 5.7 4.0 80.8 43.7
An schlecht kristalline Fe-Oxide gebunden 165.1 24.4 1.5 0.0 2.4 0.5 11.4 1.2
An gut kristalline Oxide gebunden 19.2 3.2 0.4 1.8 0.2 0.4 2.1 0.4
Schwermetallaufschluss 76.6 647.4 6.0 39.0 7.3 39.5 27.1 10.0
Summe 429.7 762.6 53.2 57.2 19.7 45.5 145.0 65.0
Freigesetzte Stoffmenge Fe(TOT) Al(TOT) Ca(TOT) Mg(TOT) Na(TOT) K(TOT) Si(TOT) S(TOT)
(11) SEN S 25 Schluff mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg
stauscher- und Porenwasser-gebunden 8.7 n.b. 35.8 3.4 3.9 1.3 1.4 3.9
-Oxide bzw. spezifisch adsorb. Spezies 7.5 1.7 3.4 0.2 0.2 0.1 0.6 0.0
Organisch gebunden 208.8 50.3 3.2 0.9 5.8 0.6 12.9 36.8
An schlecht kristalline Fe-Oxide gebunden 27.4 6.8 0.7 0.0 2.0 0.3 5.4 0.0
An gut kristalline Oxide gebunden 1.6 1.5 0.1 0.0 0.0 0.1 1.0 0.0
Schwermetallaufschluss 54.2 519.6 2.7 33.3 6.5 32.0 23.6 8.4
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Probe 12 bis 14: Matrix der gesättigten Zone (Abschnitt 4.1) 
 
Freigesetzte Stoffmenge Fe(TOT) Al(TOT) Ca(TOT) Mg(TOT) Na(TOT) K(TOT) Si(TOT) S(TOT)
(12) SEN B 24-25 Matrix gespült mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg
Austauscher- und Porenwasser-gebunden 0.6 0.0 1.3 0.4 0.0 2.7 3.1 1.7
Mn-Oxide bzw. spezifisch adsorb. Spezies 0.7 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.5 0.5
Organisch gebunden 1.2 8.5 0.3 0.1 0.0 0.0 3.1 0.1
An schlecht kristalline Fe-Oxide gebunden 0.7 3.9 0.0 0.0 0.0 0.0 1.7 0.1
An gut kistalline Oxide gebunden 1.0 5.0 0.2 0.5 0.0 0.0 8.2 0.0
Schwermetallaufschluss 9.3 23.7 2.1 2.2 2.9 6.8 13.6 13.9
Summe 13.5 41.2 3.9 3.2 2.9 9.5 30.3 16.3
Freigesetzte Stoffmenge Fe(TOT) Al(TOT) Ca(TOT) Mg(TOT) Na(TOT) K(TOT) Si(TOT) S(TOT)
(13) SEN B 26-27 Matrix gespült mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg
Austauscher- und Porenwasser-gebunden 0.9 1.9 1.2 0.6 0.0 3.3 3.8 2.2
Mn-Oxide bzw. spezifisch adsorb. Spezies 1.3 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.7 0.5
Organisch gebunden 2.1 12.8 0.2 0.1 0.0 0.0 4.4 0.1
An schlecht kristalline Fe-Oxide gebunden 0.8 6.5 0.0 0.0 0.0 0.0 2.6 0.1
An gut kistalline Oxide gebunden 1.4 7.3 0.2 0.8 0.0 0.0 10.5 0.1
hwermetallaufschluss 15.4 40.3 1.8 3.6 1.1 6.4 10.7 21.9
1.1 9.7 32.7 25.0
eigesetzte Stoffmenge Fe(TOT) Al(TOT) Ca(TOT) Mg(TOT) Na(TOT) K(TOT) Si(TOT) S(TOT)
(14) SEN B 28-29 Matrix gespült mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg
Austauscher- und Porenwasser-gebunden 1.4 1.5 1.2 0.4 0.0 3.1 3.1 3.0
Mn-Oxide bzw. spezifisch adsorb. Spezies 1.7 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.7 0.7
Organisch gebunden 2.0 6.5 0.1 0.0 0.0 0.0 2.6 0.1
An schlecht kristalline Fe-Oxide gebunden 0.9 4.2 0.0 0.0 0.0 0.0 1.8 0.1
An gut kistalline Oxide gebunden 0.8 4.3 0.1 0.4 0.0 0.0 6.8 0.1
Schwermetallaufschluss 21.8 28.6 1.6 2.3 1.7 6.0 10.4 31.6
Summe 28.6 45.1 3.0 3.2 1.7 9.1 25.5 35.6  
Sc
Summe 22.0 68.8 3.5 5.2
Fr
 
Probe 15 bis 18: Schluffe der gesättigten Zone (Abschnitt 4.1) 
 
Freigesetzte Stoffmenge Fe(TOT) Al(TOT) Ca(TOT) Mg(TOT) Na(TOT) K(TOT) Si(TOT) S(TOT)
(15) SEN B 24-25 Schluff mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg
Austauscher- und Porenwasser-gebunden 7.1 17.7 76.8 6.0 0.0 7.0 4.9 20.8
Mn-Oxide bzw. spezifisch adsorb. Spezies 3.9 2.6 8.5 0.7 0.1 0.0 0.9 3.4
Organisch gebunden 77.1 63.9 2.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0
An schlecht kristalline Fe-Oxide gebunden 21.9 74.1 0.6 0.1 0.1 0.0 3.5 0.8
An gut kistalline Oxide gebunden 5.5 58.1 0.3 2.0 0.0 0.0 0.0 0.0
Schwermetallaufschluss 385.3 1466.7 1.8 74.7 0.0 90.3 11.6 598.1
Summe 500.9 1683.3 90.1 83.6 0.2 97.3 20.9 623.1
Freigesetzte Stoffmenge Fe(TOT) Al(TOT) Ca(TOT) Mg(TOT) Na(TOT) K(TOT) Si(TOT) S(TOT)
(16) SEN B 26-27 Schluff mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg
Austauscher- und Porenwasser-gebunden 9.2 13.1 65.9 8.8 0.0 6.6 5.0 23.3
Mn-Oxide bzw. spezifisch adsorb. Spezies 6.5 2.2 7.5 0.9 0.1 0.0 0.8 3.2
Organisch gebunden 85.8 71.7 1.6 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0
An schlecht kristalline Fe-Oxide gebunden 24.9 80.9 0.5 0.4 0.7 0.0 4.0 0.8
An gut kistalline Oxide gebunden 4.9 43.9 0.3 1.5 0.0 0.0 0.0 0.0
Schwermetallaufschluss 353.1 1413.9 2.0 75.3 0.0 90.5 10.6 524.0
Summe 484.4 1625.7 77.7 86.9 0.8 97.1 20.4 551.3
Freigesetzte Stoffmenge Fe(TOT) Al(TOT) Ca(TOT) Mg(TOT) Na(TOT) K(TOT) Si(TOT) S(TOT)
(17) SEN B 28-29 Schluff mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg
Austauscher- und Porenwasser-gebunden 12.0 2.5 72.4 19.6 0.0 6.2 3.9 23.3
Mn-Oxide bzw. spezifisch adsorb. Spezies 15.3 0.0 8.6 1.9 0.0 0.0 0.9 3.3
Organisch gebunden 157.7 23.5 1.5 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0
An schlecht kristalline Fe-Oxide gebunden 28.9 38.9 0.5 0.5 0.2 0.0 2.8 0.7
An gut kistalline Oxide gebunden 4.6 37.6 0.3 1.2 0.0 0.0 0.0 0.0
hwermetallaufschluss 350.8 1464.9 1.6 74.8 0.0 89.9 13.5 528.7
me 569.4 1567.4 84.9 98.0 0.2 96.1 21.2 556.0  
Sc
Sum
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eigesetzte Stoffmenge Fe(TOT) Al(TOT) Ca(TOT) Mg(TOT) Na(TOT) K(TOT) Si(TOT) S(TOT)
(18) SEN B 30-31 Schluff mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg
Austauscher- und Porenwasser-gebunden 15.1 3.3 70.9 15.4 0.0 6.8 4.2 23.8
Mn-Oxide bzw. spezifisch adsorb. Spezies 17.0 0.0 7.9 1.4 0.0 0.0 0.9 3.6
Organisch gebunden 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0
An schlecht kristalline Fe-Oxide gebunden 28.0 40.6 0.4 -0.1 1.1 0.0 3.0 0.9
An gut kistalline Oxide gebunden 4.1 31.0 0.2 1.0 0.0 0.0 0.0 0.0
Schwermetallaufschluss 435.0 1533.4 1.7 78.5 0.0 90.8 9.4 673.0
Summe 499.2 1608.3 81.0 96.2 1.1 97.6 17.5 701.3  
Fr
 
Sequentielle Extraktion der Sedimente aus den Batch-Versuchen zur Reaktivität der 
organischen Substanz (Abschnitt 4.4) 
 
Freigesetzte Stoffmenge Fe(TOT) Al(TOT) Ca(TOT) Mg(TOT) Na(TOT) K(TOT) Si(TOT) S(TOT)
SEN S 26 (Vor Versuch) mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg
Austauscher- und Porenwasser-gebunden 0.01 0.06 6.72 1.04 0.23 0.33 0.33 0.32
Mn-Oxide bzw. spezifisch adsorb. Spezies 0.52 0.08 0.72 0.07 0.12 0.02 0.11 0.00
Organisch gebunden 2.82 3.11 0.24 0.20 0.16 0.27 4.63 0.11
An schlecht kristalline Fe-Oxide gebunden 8.59 4.38 0.08 0.04 0.10 0.00 1.33 0.13
An gut kristalline Oxide gebunden 8.31 6.78 0.09 1.48 0.07 0.42 4.27 0.61
Schwermetallaufschluss 21.05 96.08 3.16 12.38 0.77 9.44 1.81 1.89
Summe 41.29 110.49 11.00 15.21 1.46 10.48 12.48 3.05
Freigesetzte Stoffmenge Fe(TOT) Al(TOT) Ca(TOT) Mg(TOT) Na(TOT) K(TOT) Si(TOT) S(TOT)
Batch 1 (Einlauf: 0-5 cm) mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg
Austauscher- und Porenwasser-gebunden 0.64 0.39 5.86 1.14 0.42 0.42 0.62 1.43
Mn-Oxide bzw. spezifisch adsorb. Spezies 1.41 0.16 0.53 0.08 0.07 0.04 0.22 0.00
Organisch gebunden 4.69 4.89 0.51 0.31 2.14 0.17 3.47 0.24
An schlecht kristalline Fe-Oxide gebunden 10.21 5.74 0.38 0.24 2.47 0.12 1.17 0.04
ristalline Oxide gebunden 6.51 2.89 0.08 0.48 2.32 0.19 0.97 0.23
1.80 0.46 2.88 0.02
9.22 1.40 9.32 1.97
Freigesetzte Stoffmenge Fe(TOT) Al(TOT) Ca(TOT) Mg(TOT) Na(TOT) K(TOT) Si(TOT) S(TOT)
Batch 1 (Ausauf: 45-50 cm) mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg
Austauscher- und Porenwasser-gebunden 0.05 0.10 8.58 1.48 0.43 0.55 0.63 1.14
Mn-Oxide bzw. spezifisch adsorb. Spezies 0.92 0.11 1.05 0.12 0.04 0.04 0.21 0.00
Organisch gebunden 6.14 3.96 0.74 0.34 2.33 0.17 3.20 0.34
An schlecht kristalline Fe-Oxide gebunden 6.40 4.59 0.26 0.20 2.53 0.10 1.01 0.04
An gut kristalline Oxide gebunden 5.93 2.67 0.12 0.48 2.30 0.13 0.96 0.04
Schwermetallaufschluss 0.80 3.08 0.53 0.50 1.77 0.28 1.66 0.02
Summe 20.24 14.50 11.28 3.12 9.40 1.28 7.68 1.59
Freigesetzte Stoffmenge Fe(TOT) Al(TOT) Ca(TOT) Mg(TOT) Na(TOT) K(TOT) Si(TOT) S(TOT)
Batch 5 (Einlauf: 0-5 cm) mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg
Austauscher- und Porenwasser-gebunden 1.78 1.20 5.20 1.20 0.48 0.46 0.86 3.00
Mn-Oxide bzw. spezifisch adsorb. Spezies 2.19 0.09 0.61 0.13 0.30 0.05 0.32 0.20
Organisch gebunden 8.71 3.29 0.57 0.38 2.19 0.22 4.19 0.51
An schlecht kristalline Fe-Oxide gebunden 12.62 3.36 0.28 0.21 2.67 0.10 1.06 0.04
An gut kristalline Oxide gebunden 8.77 3.21 0.11 0.65 2.26 0.23 1.36 0.49
Schwermetallaufschluss 1.99 8.69 0.71 1.28 1.84 0.87 2.88 0.02
Summe 36.05 19.84 7.47 3.84 9.74 1.95 10.67 4.27
Freigesetzte Stoffmenge Fe(TOT) Al(TOT) Ca(TOT) Mg(TOT) Na(TOT) K(TOT) Si(TOT) S(TOT)
Batch 5 (Ausauf: 45-50 cm) mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg
Austauscher- und Porenwasser-gebunden 0.06 0.06 10.41 1.76 0.57 0.70 0.59 2.17
Mn-Oxide bzw. spezifisch adsorb. Spezies 1.26 0.13 1.27 0.15 0.23 0.06 0.26 0.00
Organisch gebunden 5.94 4.03 0.73 0.32 2.17 0.17 3.26 0.47
An schlecht kristalline Fe-Oxide gebunden 9.96 6.67 0.36 0.29 2.48 0.11 1.66 0.04
An gut kristalline Oxide gebunden 5.80 3.02 0.10 0.47 2.18 0.14 1.20 0.14
Schwermetallaufschluss 1.28 5.05 0.53 0.81 1.80 0.47 1.90 0.02
Summe 24.30 18.96 13.41 3.80 9.43 1.65 8.86 2.85
An gut k
Schwermetallaufschluss 1.18 5.24 0.54 0.71
Summe 24.64 19.32 7.90 2.97
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Sequentielle Extraktion der im Säulenversuch zur Sulfidfällung eingebauten Sedimente 
(Abschnitt 4.5) 
 
Freigesetzte Stoffmenge Fe(TOT) Al(TOT) Mn(TOT) Ca(TOT) Mg(TOT) Na(TOT) K(TOT) Si(TOT) S(TOT)
(vor der Sulfidfällung) mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg
Austauscher- und Porenwasser-gebunden 0.10 1.15 0.01 0.33 0.16 0.19 0.12 0.82 1.03
Mn-Oxide bzw. spezifisch adsorb. Spezies 0.44 1.04 0.00 0.05 0.04 0.07 0.05 0.97 0.00
Organisch gebunden 0.74 3.57 0.00 0.32 0.17 2.10 0.09 1.10 0.04
An schlecht kristalline Fe-Oxide gebunden 1.93 10.41 0.00 0.16 0.20 2.51 0.18 4.44 0.04
An gut kristalline Oxide gebunden 1.49 2.44 0.00 0.12 0.19 2.39 0.18 2.02 0.04
chwermetallaufschluß 0.27 1.36 0.00 0.34 0.20 1.60 0.18 1.06 0.02
1.17
) Al(TOT) Mn(TOT) Ca(TOT) Mg(TOT) Na(TOT) K(TOT) Si(TOT) S(TOT)
r Sulfidfällung) mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg
Austauscher- und Porenwasser-gebunden 1.50 0.46 0.10 3.33 1.59 0.44 0.27 0.92 4.20
Mn-Oxide bzw. spezifisch adsorb. Spezies 0.95 0.84 0.01 0.46 0.17 0.38 0.05 0.58 0.22
Organisch gebunden 2.49 10.62 0.00 0.36 0.20 2.20 0.10 2.10 0.04
An schlecht kristalline Fe-Oxide gebunden 1.66 29.74 0.00 0.15 0.17 2.77 0.19 11.55 0.04
An gut kristalline Oxide gebunden 1.20 4.27 0.00 0.23 0.30 2.62 0.23 3.69 0.04
Schwermetallaufschluß 0.39 2.18 0.00 0.32 0.25 1.71 0.19 1.34 0.02
Summe 8.20 48.11 0.12 4.84 2.68 10.13 1.03 20.17 4.55
Freigesetzte Stoffmenge (Säule 5) Fe(TOT) Al(TOT) Mn(TOT) Ca(TOT) Mg(TOT) Na(TOT) K(TOT) Si(TOT) S(TOT)
(nach der Sulfidfällung) mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg mmol/kg
Austauscher- und Porenwasser-gebunden 0.59 0.31 0.07 2.38 1.17 0.32 0.21 0.75 2.74
Mn-Oxide bzw. spezifisch adsorb. Spezies 0.51 0.76 0.00 0.32 0.13 0.27 0.05 0.75 0.04
Organisch gebunden 1.27 5.70 0.00 0.38 0.20 2.18 0.10 1.63 0.04
An schlecht kristalline Fe-Oxide gebunden 0.88 14.69 0.00 0.13 0.18 2.50 0.16 5.74 0.04
An gut kristalline Oxide gebunden 1.33 3.41 0.00 0.17 0.24 2.47 0.18 2.37 0.04
Schwermetallaufschluß 0.28 1.80 0.00 0.37 0.24 1.78 0.17 1.35 0.02




Summe 4.97 19.97 0.01 1.31 0.95 8.85 0.80 10.41
Freigesetzte Stoffmenge (Säule 4) Fe(TOT
(nach de
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1.5 Ergebnisse der mineralogischen Untersuchungen 
Halbquantitative Darstellung der Bestandteile der untersuchten Kippensediment-Proben. 
Matrix-Proben
 
: xxx: sehr stark vorhanden; xx: deutlich vorhanden; x: vorhanden; Sp: in 
Spuren vorhanden. 
Matrix Fraktion > 63 µm; ungesättigte Zone
Probe Teufe Quarz Orthokl. Albit Musk./Illit Kaolinit Pyrit Gips Sonstiges org. Subst. Bruchst.
SEN S 1 xxx x Sp x x
SEN S 4 xxx x x
SEN S 5 xxx Sp x
SEN S 7 xxx x Sp x x
SEN S 8.5 4-5 m xxx x Sp x x
SEN S 8.9 7-8 m xxx x Sp x x
SEN S 9.10 7-8 m xxx xx
Dunkelgl. Hbl, 
Anatas x x
SEN S 10.3 1-2 m xxx x x
SEN S 10.8 6-7 m xxx x
SEN S 24.6 5-6 m xxx x Sp Sp x
SEN S 26 0-0.3 m xxx x Sp Sp
Fraktion > 63 µm; gesättigte Zone
Probe Teufe Quarz Orthokl. Albit Musk./Illit Kaolinit Pyrit Gips Sonstiges org. Subst. Bruchst.
Bohrung B 10 34-35 m* xxx Sp Sp x Sp Sp xx
Bohrung B 10 48-49 m* xxx xx xx Sp Sp xx
Matrix Fraktion < 63 µm; ungesättigte Zone
Probe Teufe Quarz Orthokl. Albit Musk./Illit Kaolinit Chlorit Smektit Gips Jarosit Pyrit
SEN S 1 xxx xx x xx xx Sp
EN S 4 xxx xx xx x xx Sp
 S 5 xxx x xx xxx Sp x x(?)
 S 7 xxx xx x xx xx Sp
SEN S 8.5 4-5 m xxx xx xx xx xx Sp
SEN S 8.9 7-8 m xxx xx x xx Sp
SEN S 9.10 7-8 m xxx xx x xx xx Sp x
SEN S 10.3 1-2 m xxx xx Sp xx xx Sp (Sp)
SEN S 10.8 6-7 m xxx x Sp xx xxx Sp
SEN S 24.6 5-6 m xxx xx x xx xx Sp
SEN S 26 0-0.3 m xxx xx xx xxx xx Sp Sp
Fraktion < 63 µm; gesättigte Zone
Probe Teufe Quarz Orthokl. Albit Musk./Illit Kaolinit Pyrit Gips Sonstiges org. Subst. Bruchst.
S B 34-35 m* xxx Sp xxx xxx Sp Sp Sp
S B 48-49 m* xxx Sp xxx xxx Sp Sp Sp
Matrix Fraktion < 63 µm; unges.
Probe Teufe Gibbsit Fe-Hydr. Anteil [%] * untere 20 cm des jeweiligen Bohrkerns
SEN S 1 3
SEN S 4 1
SEN S 5 x 10
SEN S 7 4
SEN S 8.5 4-5 m x 2
SEN S 8.9 7-8 m 6
SEN S 9.10 7-8 m 2
SEN S 10.3 1-2 m 1
SEN S 10.8 6-7 m Sp
SEN S 24.6 5-6 m
SEN S 26 0-0.3 m
Fraktion > 63 µm; gesättigte Zone
Probe Teufe Gibbsit Fe-Hydr. Anteil [%]
Bohrung B 10 34-35 m* Sp 23
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Halbquantitative Darstellung der Bestandteile der untersuchten Kippensediment-Proben. 
Beprobung der Schluff-Aggregate: xxx: sehr stark vorhanden; xx: deutlich vorhanden; x: 
orhanden; Sp: in Spuren vorhanden. v
 
Schluffaggregate Gesamtprobe
Probe Teufe Quarz Orthokl. Albit Musk./Illit Kaolinit Gips Pyrit Chlorit Gibbsit
S B 26-27**
org. Subst.
xxx x Sp x Sp Sp x
S B 32-33* xxx x Sp x Sp Sp x
Schluffaggregate Frakt. < 63 ym
Probe Teufe Quarz Orthokl. Albit Musk./Illit Kaolinit Gips Pyrit Chlorit Gibbsit org. Subst.
S B 26-27** xxx x xxx xxx Sp Sp Sp Sp
S B 32-33* xxx x xxx xxx Sp Sp Sp
* untere 20 cm des jeweiligen Bohrkerns
** Mitte des jeweiligen Bohrkerns  
 
Halbquantitative Darstellung der Bestandteile der untersuchten Kippensediment-Proben. 
Beprobung der Krustenbildungen auf Quarzkörnern oder Schluff-Aggregaten: xxx: sehr stark 
vorhanden; xx: deutlich vorhanden; x: vorhanden; Sp: in Spuren vorhanden. 
 
Krusten Matrix (Quarzkörner oder Schluffknollen)
Probe Teufe Beschreibung Quarz Orthokl. Albit Musk./Illit Kaolinit Chlorit Gips org. Subst. Bruchst. sonst.
S8.11 1-3m Kruste auf Qz xxx xx xx xxx Sp Sp x
S8.15 4-5m Kruste auf Qz xxx x Sp xx xx Sp x x Hbl
S8.16 5.5-6m Kruste auf U xxx x x xx xx Sp
S8.17 6-7m Kruste auf U xxx x xx x x Sp x Smektit
S9.6 4.5-5m Kruste auf U xxx x Sp xx xx Sp Sp Smektit
S9.12 4.5-5m Kruste auf U xxx xx x xxx xx Sp xx Smektit
S9.14 5.5-6m Kruste auf U xxx xx x Duglimmer
S10.3 1-2m Kruste auf Qz xxx x
S10.10 1-2m Kruste auf U xxx Sp Sp xx xxx Sp Smektit, Gibbsit
Krusten Kruste
Probe Teufe Beschreibung Quarz Orthokl. Albit Musk./Illit Kaolinit Chlorit Gips org. Subst. Jarosit Fe-Sulfatmineral = Jarosit?
S8.11 1-3m Kruste auf Qz Sp Sp x
S8.15 4-5m Kruste auf Qz Sp x
S8.16 5.5-6m Kruste auf U Sp x? x
S8.17 6-7m Kruste auf U
S9.6 4.5-5m Kruste auf U xxx xxx xx Sp xx x
S9.12 4.5-5m Kruste auf U xxx x x xxx xx Sp xx x? x
S9.14 5.5-6m Kruste auf U (x)
S10.3 1-2m Kruste auf Qz xxx x xx x Sp
S10.10 1-2m Kruste auf U xxx xx Sp xx Sp Sp xx
Krusten Kruste
Probe Teufe Beschreibung Gibbsit Alunit Fe-Hydr. Goethit
S8.11 1-3m Kruste auf Qz x
S8.15 4-5m Kruste auf Qz xxx
S8.16 5.5-6m Kruste auf U x x
S8.17 6-7m Kruste auf U xxx
S9.6 4.5-5m Kruste auf U Sp x xx
S9.12 4.5-5m Kruste auf U Sp xxx
S9.14 5.5-6m Kruste auf U (x) xx
S10.3 1-2m Kruste auf Qz xx
S10.10 1-2m Kruste auf U x  
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2 Input-Files PHREEQC 
 
2.1 pH-Anhebung durch Calcit-Lösung, Abschnitt 4.4 
 
TITLE Pufferung durch Calcitlösung? 
SOLUTION 1  Zulaufwasser 
        units   mmol/l 
        pH      3 
        pe      12  
        density 1.0 
        temp    10.0 
Cl  1.3 charge 
S(6)  10  
Ca  6.5  
Mg  2 
Na  1.2 
K  0.3 
Si  0.8 
Al  0.3  # wird quantitativ gefällt 




CaCO3  1.0 
0.002 moles in 1 steps # =6% der Nachweisgrenze 
 
# Nachweisgrenze CS-Mat: 0.007 Massen% = 70 mg/kg-C; 
# mit 12 mg/mmol C: 5.8 mmol/kg Karbonat 
# Porenraum 192 ml; Sedmasse 1130g =>170 ml/kg => 5.88 kg/l => 34 mmol/l 
 
equilibrium_phases 
Fe(OH)3(a) 0.0 10.0 





2.2 pH-Anhebung durch Eisenhydroxid-Lösung, Abschnitt 4.4 
 
TITLE Eisenreduzierung 
SOLUTION 1  Zulaufwasser 
        units   mmol/l 
        pH      3 
        pe      12  
        density 1.0 
        temp    10.0 
Cl  1.3 charge 
S(6)  10  
Ca  6.5  
Mg  2 
Na  1.2 
K  0.3 
Si  0.8 
Al  0.3 
Fe(+3) 0.5 
Fe(+2) 0.05 




use solution 1 
reaction  
CH2O  1.0 
0.0015 moles in 1 steps  # entspricht dem gemessenen C-Umsatz 
 
equilibrium_phases 
Fe(OH)3(a) 0.0 0.123  # 21 mmol/kg (Tab 4.15) * 1.1 kg/Batch = 
     # 23.1 mmol/Batch *1000/190 = 123 mmol/l 
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#Ergebnis: Die Lösung von 1.3 mmol/l Fe(III)-Hydroxid führt  
#zu einer pH-Anhebung auf 6.2 
 
 
2.3 pH-Anhebung durch Disulfid-Bildung, Abschnitt 4.4 
 
Title Disulfidbildung 
SOLUTION 1  Zulaufwasser 
        units   mmol/l 
        pH      3 
        pe      12  
        density 1.0 
        temp    10.0 
Cl  1.3 charge 
S(6)  10  
Ca  6.5  
Mg  2 
Na  1.2 
K  0.3 
Si  0.8 
Al  0.3 
Fe(+3) 0.5 
Fe(+2) 0.05  
 
reaction  
CH2O  0.00425 
 
# für die Bildung von 1mmol Py werden 0.5mmol gelösten Fe(III) 
# und 0.5mmol des Feststoffes Fe(III) reduziert 
# dazu sind 0.25 mmol C0 nötigsten Fe(III) nötig 
 
# für die Bildung von 1mmol Py werden 2mmol S2- benötigt 
# dazu sind 4 mmol C0 nötig 
 
equilibrium_phases 
Al(OH)3(a) 0.0 0.0 
Fe(OH)3(a) 0.0 0.0005 




2.4 Vereinfachtes Kippengrundwassergenese-Modell, Abschnitt 5.2 
 
 
Modell zur Abschätzung der Wirkung der Silikatverwitterung auf die pH-Wert-Entwicklung 




#**** Definition Ausgangswasser ************************************* 
#******************************************************************** 
 
SOLUTION 1  Niederschlagswasser  
        units   mmol/l 
        pH      7 
        density 1.0 
  temp    10.0 
Cl  0.078  
S  0.074 charge 
Ca  0.015 
Mg  0.009 
Na  0.07 
K  0.004 
Si  0.0 
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Al  0.0 
Fe  0.0 




        NaCl  =  + 1.0000 Cl- + 1.0000 Na+ 
        log_k           1.5855 
 
Fix_H+ 
H+ = H+ 
Log_k 0.0 
 
equilibrium_phases # Ursprüngliches Niederschlagswasser im Gleichgewicht 
CO2(g) -3.5 10.0 # mit atmosphärischen Gaspartialdrücken 
O2(g) -0.69 10.0 




#**** Lösungsprozesse während initialer Kippengrundwassergenese *** 
#****************************************************************** 
 
use solution 1 
reaction   # Lösung von Festphasen entsprechend der heutigen 
Pyrite  0.017  # Kippenwasserbeschaffenheit 
O2(g)  0.058972 # entspricht 0.017*14/4 = 0.0595 - 5.28e-4 (O2-
Regenwasser)  
Calcite  0.011  # =0.058972 
Halite  0.00045 # pH dieser Lösungs-pH: 2.7 
CaMgSi2O6 0.002  # bei zusätzlichem Einsatz von 2.3 mmol/l Cc: pH 5.0 




-totals Na K Si Al  
-equilibrium_phases Kaolinite SiO2(a) Fix_H+ 
end 
 
use solution 2  # Bestimmung der Azidität unter atmosphärischen 
Bedingungen 
equilibrium_phases  # Ergebnis: 38 mmol/l 
CO2(g) -3.5 10.0  
O2(g) -0.69 10.0 
Fe(OH)3(a) 0.0 0.0 
Fix_H+ -7.0 NaOH 10.0 
end 
 
#**** Wirkung der Feldspat-Verwitterung *************************** 
#****************************************************************** 
 
use solution 2 
reaction   # Feldspat-Verwitterung mit dem für 30 Jahre berechneten 
Na0.3K0.7AlSi3O8 1.0 # kumulativen Stoffumsatz 
0.00511 moles in 10 steps # in 30 Jahren umgesetzte Masse pro Liter Porenvol. 
 
equilibrium_phases  # Gleichgewichtsphasen gemäß den Stabilitätsbetrachtungen 
SiO2(a) 0.0 0.0  # im Kippensediment 





-totals Na K Si Al  
-equilibrium_phases Kaolinite SiO2(a) Fix_H+ 
save solution 3 
end 
 
use solution 3  # Bestimmung der Azidität unter atmosphärischen 
Bedingungen 
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equilibrium_phases  # Ergebnis: 33 mmol/l ; Differenz: 5 mmol/l 
 
CO2(g) -3.5 10.0  
O2(g) -0.69 10.0 
Fe(OH)3(a) 0.0 0.0 
Fix_H+ -7.0 NaOH 10.0 
end 
 
#**** Vergleich der Wirkung mit Karbonatlösung ******************** 
#****************************************************************** 
 
use solution 2 
equilibrium_phases # Wieviel Karbonat bräuchte man für die beobachtete pH-
Anhebung 
Fix_H+ -5.0 CaCO3 10.0 # bis auf 5 Antwort etwa 2.5 mmol/l = die Hälfte des 
molaren  
end    # Fsp-Umsatzes 
 
#**** Vergleich mit gemessenen Werten ***************************** 
#****************************************************************** 
 
SOLUTION 4  Kippengrundwasser  # (nur zum Vergleich) 
        units   mmol/l 
        pH      5.07 
        density 1.0 
  pe 3.4   #(202 mV) 
        temp    10.0 
Cl  0.45  
S(6)  31.3 charge 
Ca  12.03 
Mg  5.65 
Na  1.01 
K  0.43 
Si  0.59 
Al  0.016 
Fe  15.9 
C  10.9 
 
 
2.5 1D-Stromröhre Senftenberger See - Sedlitzer See, Abschnitt 5.3 
 
TITLE Stromröhre Senftenberger See Sedlitzer Kippe 
  
# ************************************************************ 
# ********Definition der zu Beginn lösenden Festphasen******** 
# ************************************************************ 
                    
Phases 
Halite      
        NaCl = Na+ + Cl-   
        log_k   1.582 
        delta_h 0.918   kcal 
 
Pyrit 
        FeS2 + 2 H+ + 2 e- = Fe+2 + 2HS- 
        log_k           -18.479 
        delta_h 11.300 kcal 
 
CaMgSi2O6     # Diopsid: verantwortlich für Mg-Freisetzung 
  CaMgSi2O6 + 2H2O + 4H+ = Ca+2 + Mg+2 + 2H4SiO4  
        log_k   19.886 
 
Eisensulfat 
  FeSO4:7H2O = Fe+2 + SO4-2 + 7H2O    
        log_k   -2.47 
 
Calciumsulfat 
  CaSO4:2H2O = Ca+2 + SO4-2 + 2 H2O 
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 log_k -4.58 
 delta_h -0.109 kcal 













Y- = Y- 
 log_k 0.0 
 
K+ + Y- = KY 
log_k 0.7    # Austauschkoeffizienten entsprechend der  
PhreeqC-Datenbasis 
 
Ca+2 + 2Y- = CaY2 
 log_k 0.8 
 -gamma 5.0 0.165 
  
# ************************************************************ 
# ********Definition der initialen Lösungen (Phase 1)********* 
# ************************************************************ 
 
SOLUTION 0  Senftenberger See  # Seewasser = Einlauf heute 
        units   mmol/l 
        pH      6.98 
  redox O(-2)/O(0) # Best d. Redoxpot. aus O2-Gehalt  
        density 1.0 
  temp    10.0 
Cl  1.15  
S  2.5 charge 
Ca  2.08  
Mg  0.71 
Na  1.2 
K  0.22 
Si  0.093  
Al  0.00 
Fe(+3) 0.0053    # Speziierung entspr. O2-Redoxgleichgewicht 
C  0.63 
O(0)  0.58   # Mol O nicht Mol O2! 
 
SOLUTION 1  Senftenberger See(1) # Rinnen-Grundwasser der ersten Zelle  
        units   mmol/l  # entspr. Seewasser jedoch ohne Sauerstoff 
        pH      6.98 
     #redox O(-2)/O(0) # Startlösung ohne O2 
 
        density 1.0 
  temp    10.0 
Cl  1.15  
S  2.5 charge 
Ca  2.08  
Mg  0.71 
Na  1.2 
K  0.22 
Si  0.093  
Al  0.00 
Fe(+3) 0.0053    
C  0.63 
O(0)  0.00   # Startlösung ohne O2 
 
SOLUTION 2-10  B6    # Rinnen-Grundwasser aller weiterer Rinnen-Zellen 
        units   mmol/l 
        pH      5.99 
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        density 1.0 
    pe 0.89 
   temp    10.0 
Cl  0.83 
S 1.65 charge 
Ca  1.69  
Mg  0.41 
Na  1.02 
K  0.17 
Si  0.62  
Al  0.0022 
Fe(+2) 0.17 
Mn  0.0050 
C  2.42 
 
 
SOLUTION 11-60  Niederschlags-Wasser  # ursprüngliches Kippengrundwasser vor 
Reaktion 
              units   mmol/l  # mit dem Feststoff 
        pH      5.6 
        density 1.0 
  temp    10.0 
Cl  0.078  
S  0.074 charge 
Ca  0.015 
Mg  0.009 
Na  0.07 
K  0.004 
Si  0.0 
Al  0.0 
Fe  0.0 
C  0.0  
O(0)  119    # zur Oxidation des Pyrit; Umsatz entsprechend  
gemessener 
# Wasserbeschaffenheit (Gl. 2.6) entspr. 
119/7=17mmol Py 
SOLUTION 62-71  B6-stagn   # immobiles Rinnen-Grundwasser (wird nicht 
eingemischt) 
        units   mmol/l   # identisch mit mobilem Rinnen-Grundwasser 
        pH      5.99 
        density 1.0 
    pe 0.89 
   temp    10.0 
Cl  0.83 
S 1.65 charge 
Ca  1.69  
Mg  0.41 
Na  1.02 
K  0.17 
Si  0.62  
Al  0.0022 
Fe(+2) 0.17 
Mn  0.0050 
C  2.42 
 
 
SOLUTION 72-121  Niederschlags-Wasser  # ursprüngliches Kippengrundwasser immobil 
              units   mmol/l  # identisch mit mobilem Kippengrundwasser 
        pH      5.6  
        density 1.0 
  temp    10.0 
Cl  0.078  
S  0.074 charge 
Ca  0.015 
Mg  0.009 
Na  0.07 
K  0.004 
Si  0.0 
Al  0.0 
Fe  0.0 
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C  0.0  
O(0)  119    # zur Oxidation des Pyrit 
 
exchange 72-121    # KAK des immobilen Porenraumes 
Y 0.25 
-equilibrate with solution 100  
 
# ************************************************************ 
# ********Definition der i. d. einz. Zellen mgl. Reaktionen*** 
# ************************************************************ 
 
reaction 1     # Reduktion von Sauerstoff 
O2(g) 0.00010    # e--Akzeptor: vertikaler Eintrag 
(Dispersion) 
CH2O  0.00039    # e--Donator: horizont. Eintrag (Gehalt des  
Seewassers) 
      # +vertikaler Eintrag (Dispersion) 
reaction 2     # Reduktive Lösung von Fe(III)-Hydroxiden 
Fe(OH)3 0.00017   # e--Akzeptor: entsprechend der am B6  
gemessenen Menge 
O2(g) 0.00010    # e--Akzeptor: vertikaler Eintrag 
CH2O 0.000143825    # e--Donator 
 
reaction 3-10 
O2(g) 0.00010    # e--Akzeptor: vertikaler Eintrag 
(Dispersion) 




# ********Menge der anfänglich lösenden Mineralphasen********* 
# ************************************************************ 
 
# ***Mobiler Porenraum 
 
equilibrium_phases 11-60   # Feststoffe der mobilen Zone der Kippe 
CaMgSi2O6 0.0 0.002   # initiale sofortige und vollständige  
Stofflösung   
Pyrit  0.0 0.228     # bei- und kurz nach Umlagerung; 0.017 mol/l  
Pyrit 
Calcite  0.0 0.011   # reagiert mit dem in der Kippenlösung  
enthaltenen  
Halite 0.0 0.00045   # Sauerstoff, Rest verbleibt im Porenraum 
SiO2(a)  0.0  0.0   # Gleichgewichtsphasen, welche Si- und Al-
Konz  
bei Frei- 
Kaolinite  2.3  0.0   # setzung aus Feldspäten kontrollieren 
Calciumsulfat 0.0 0.015   # Gips löst sich im Gleichgewicht mit der  
Porenlösung  
 
# ***Immobiler Porenraum 
 
equilibrium_phases 72-121   # Feststoffe der immobilen Zone der Kippe 
CaMgSi2O6 0.0 0.002    # in der immobilen Zone gleiche  
Beschaffenheits- 
Pyrit  0.0 2.28     # entwicklung wie in der mobilen Zone. Pyrit  
Calcite  0.0 0.011    # verbleibt bis auf 0.017 mol/l aus Mangel 
an  
Halite 0.0 0.00045    # weiteren Oxidationsmitteln in der unges. 
Zone 
SiO2(a)  0.0  0.0 
Kaolinite  2.3  0.0 
Eisensulfat -1.92  0.014   # Vorrat in der immobilen Zone entsprechend 
der  
Analysen 
Calciumsulfat 0.0 0.014   # Sättigungsindex entsprechend dem heutigen  
Gleich- 
      # gewicht mit der Porenlösung 
 
# ************************************************************ 
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 -formula Na +0.3 K +0.7 AlSi3O8 +1.0  
      # Fsp-Stöchiometrie entsprechend der Albit-  
Orthoklas- 
      # Anteils am Gesamtfeldspat 
 
# ************************************************************ 















10 x = SI("K-feldspar") 
30 pH = LOG10(ACT("H+"))*-1 
50 pH1 = 3.0 
60 pH2 = 4.5 
70 Rate1 = 1.4e-11   # pH-abhängige Definition der Verwitterungs- 
80 Rate2 = 5.4e-12   # geschwindigkeit 
90 Rate3 = Rate1 + (((pH-pH1)/(pH2-pH1))*(Rate2-Rate1))  
110 Faktor = Rate3 
120 if pH <= pH1 then Faktor = Rate1 
130 if pH >= pH2 then Faktor = Rate2*(1-10^x)  # Abhängigkeit vom SI 
135 if x >= 0.0 then goto 200 
140 moles = Faktor * TIME  
 







#10 S = TOT("S(6)") 
#30 rate = 2.0e-12   # 2e-12: Rate für TIC bestimmt,  
# entspricht 2e-12/7*2 = 6*10-13  
#40 if S <= 1.0e-4 then goto 200 # Py-Umsatz 
#50 moles = rate * TIME   




# Angabe der Mixfaktoren für Austausch zw. mob. und immob. Porenraum**** 
# nur für Kippenzellen************************************************** 
# ********************************************************************** 
 
# Berechnung der Zusammensetzung der mobilen Porenlösung 
# Kein immobiler Porenraum im Gewachsenen 
 
#MIX  1;  1 0.71;      62 0.29       ;MIX  2;         2 0.71;      63 0.29; 
#MIX  3;  3 0.71;      64 0.29       ;MIX  4;         4 0.71;      65 0.29; 
#MIX  5;  5 0.71;      66 0.29       ;MIX  6;         6 0.71;      67 0.29; 
#MIX  7;  7 0.71;      68 0.29       ;MIX  8;         8 0.71;      69 0.29; 
#MIX  9;  9 0.71;      70 0.29       ;MIX 10;        10 0.71;      71 0.29; 
MIX 11; 11 0.71;      72 0.29       ;MIX 12;        12 0.71;      73 0.29; 
MIX 13; 13 0.71;      74 0.29       ;MIX 14;        14 0.71;      75 0.29; 
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MIX 15; 15 0.71;      76 0.29       ;MIX 16;        16 0.71;      77 0.29; 
MIX 17; 17 0.71;      78 0.29       ;MIX 18;        18 0.71;      79 0.29; 
MIX 19; 19 0.71;      80 0.29       ;MIX 20;        20 0.71;      81 0.29; 
MIX 21; 21 0.71;      82 0.29       ;MIX 22;        22 0.71;      83 0.29; 
MIX 23; 23 0.71;      84 0.29       ;MIX 24;        24 0.71;      85 0.29; 
MIX 25; 25 0.71;      86 0.29       ;MIX 26;        26 0.71;      87 0.29; 
MIX 27; 27 0.71;      88 0.29       ;MIX 28;        28 0.71;      89 0.29; 
MIX 29; 29 0.71;      90 0.29       ;MIX 30;        30 0.71;      91 0.29; 
MIX 31; 31 0.71;      92 0.29       ;MIX 32;        32 0.71;      93 0.29; 
MIX 33; 33 0.71;      94 0.29       ;MIX 34;        34 0.71;      95 0.29; 
MIX 35; 35 0.71;      96 0.29       ;MIX 36;        36 0.71;      97 0.29; 
MIX 37; 37 0.71;      98 0.29       ;MIX 38;        38 0.71;      99 0.29; 
MIX 39; 39 0.71;      100 0.29       ;MIX 40;       40 0.71;      101 0.29; 
MIX 41; 41 0.71;      102 0.29       ;MIX 42;       42 0.71;      103 0.29; 
MIX 43; 43 0.71;      104 0.29       ;MIX 44;       44 0.71;      105 0.29; 
MIX 45; 45 0.71;      106 0.29       ;MIX 46;       46 0.71;      107 0.29; 
MIX 47; 47 0.71;      108 0.29       ;MIX 48;       48 0.71;      109 0.29; 
MIX 49; 49 0.71;      110 0.29       ;MIX 50;        50 0.71;      111 0.29; 
MIX 51; 51 0.71;      112 0.29       ;MIX 52;        52 0.71;      113 0.29; 
MIX 53; 53 0.71;      114 0.29       ;MIX 54;        54 0.71;      115 0.29; 
MIX 55; 55 0.71;      116 0.29       ;MIX 56;        56 0.71;      117 0.29; 
MIX 57; 57 0.71;      118 0.29       ;MIX 58;        58 0.71;      119 0.29; 
MIX 59; 59 0.71;      110 0.29       ;MIX 60;        60 0.71;      121 0.29; 
# 
 
# Berechnung der Zusammensetzung der immobilen Porenlösung 
# aufgrund großer Zeitschritte sind beide Beschaffenheiten identisch 
# (=gleiche Mixfaktoren) 
 
#MIX 62;  1 0.71;      62 0.29       ;MIX 63;         2 0.71;      63 0.29; 
#MIX 64;  3 0.71;      64 0.29       ;MIX 65;         4 0.71;      65 0.29; 
#MIX 66;  5 0.71;      66 0.29       ;MIX 67;         6 0.71;      67 0.29; 
#MIX 68;  7 0.71;      68 0.29       ;MIX 69;         8 0.71;      69 0.29; 
#MIX 70;  9 0.71;      70 0.29       ;MIX 71;        10 0.71;      71 0.29; 
MIX 72; 11 0.71;      72 0.29       ;MIX 73;        12 0.71;      73 0.29; 
MIX 74; 13 0.71;      74 0.29       ;MIX 75;        14 0.71;      75 0.29; 
MIX 76; 15 0.71;      76 0.29       ;MIX 77;        16 0.71;      77 0.29; 
MIX 78; 17 0.71;      78 0.29       ;MIX 79;        18 0.71;      79 0.29; 
MIX 80; 19 0.71;      80 0.29      ;MIX 81;        20 0.71;      81 0.29; 
MIX 82;  21 0.71;      82 0.29       ;MIX 83;         22 0.71;      83 0.29; 
MIX 84;  23 0.71;      84 0.29       ;MIX 85;         24 0.71;      85 0.29; 
MIX 86;  25 0.71;      86 0.29       ;MIX 87;         26 0.71;      87 0.29; 
MIX 88;  27 0.71;      88 0.29       ;MIX 89;         28 0.71;      89 0.29; 
MIX 90;  29 0.71;      90 0.29       ;MIX 91;        30 0.71;      91 0.29; 
MIX 92; 31 0.71;      92 0.29       ;MIX 93;        32 0.71;      93 0.29; 
MIX 94; 33 0.71;      94 0.29       ;MIX 95;        34 0.71;      95 0.29; 
MIX 96; 35 0.71;      96 0.29       ;MIX 97;        36 0.71;      97 0.29; 
MIX 98; 37 0.71;      98 0.29       ;MIX 99;        38 0.71;      99 0.29; 
MIX 100; 39 0.71;      100 0.29      ;MIX 101;        40 0.71;      101 0.29; 
MIX 102;  41 0.71;      102 0.29       ;MIX 103;         42 0.71;      103 0.29; 
MIX 104;  43 0.71;      104 0.29       ;MIX 105;         44 0.71;      105 0.29; 
MIX 106;  45 0.71;      106 0.29       ;MIX 107;         46 0.71;      107 0.29; 
MIX 108;  47 0.71;      108 0.29       ;MIX 109;         48 0.71;      109 0.29; 
MIX 110;  49 0.71;      110 0.29       ;MIX 111;        50 0.71;      111 0.29; 
MIX 112; 51 0.71;      112 0.29       ;MIX 113;        52 0.71;      113 0.29; 
MIX 114; 53 0.71;      114 0.29       ;MIX 115;        54 0.71;      115 0.29; 
MIX 116; 55 0.71;      116 0.29       ;MIX 117;        56 0.71;      117 0.29; 
MIX 118; 57 0.71;      118 0.29       ;MIX 119;        58 0.71;      119 0.29; 
MIX 120; 59 0.71;      120 0.29      ;MIX 121;        60 0.71;      121 0.29; 
 
# ************************************************************ 




        -cells  60   # 10 Rinnen- u. 50 Kippen-Zellen 
        -shifts  34   # entspricht einer Strömungsdauer von 30 Jahren 
        -flow_d   forward  # Erste Phase: Abstrom aus dem Senftenberger See 
        -timest 2.78e7   # entsprechend der Ergebnisse des hydr. Modells 
        -bcon   flux  flux # es erfolgt Zu- und Abstrom über die Säulenenden 
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        -diffc  0.0 
        -length 50 
        -disp   50.0 
        -stag   1 
  -punch_cells 1-60 
  #-punch_cells 62-121 







        -file            Säule.xls 
  -high_precision true 
         -totals          S(6) Fe(2) S(-2) Fe(3) C O(0) Cl Ca K Si Mg Na 
  -equilibrium_phases Eisensulfat Calciumsulfat 
  -saturation_indices Eisensulfat Calciumsulfat 
#-equilibrium_phases Pyrit Calcite Halite CaMgSi2O6 Kaolinite SiO2(a) FeS(ppt) 
#-saturation_indices Pyrit Calcite Halite CaMgSi2O6 Kaolinite SiO2(a) K-
feldspar FeS(ppt) 
 
end      # Beginn der Strömung in Gegenrichtung  
 
# ************************************************************ 
# ********Definition der initialen Lösungen (Phase 2)********* 
# ************************************************************ 
 
SOLUTION 61  Sickerwasser   # Definition des zukünftigen  
Sickerwasserzustromes  
              units   mmol/l  # aus der ungesättigten Zone 
        pH      4.0 
        density 1.0 
  temp    10.0 
Cl  0.92  
S  5.91 charge 
Ca  3.52 
Mg  0.56 
Na  1.60 
K  0.31 
Si  0.30 
Al  0.27 
Fe(+3) 0.01     # *** e--Akzeptor *** 
Fe(+2) 0.85    
C  0.0  
 
#reaction 1-6    # findet nicht statt, da Strombahn in der 
Rinne  
nicht  
      # mehr von O2 erreicht wird 
#O2(g) 0.00010    # vertikaler Eintrag 
#CH2O  0.00010    # Sauerstoff-Zehrung  
 
#reaction 8-10 
#O2(g) 0.00010    # vertikaler Eintrag 
#CH2O  0.00010    # Sauerstoff-Zehrung  
 
reaction 60     # Reduktion von Eisen im Sickerwasser 






equilibrium_phases 1-10   # Mögliche Fällung in der Rinne im Falle der 
e- 
-donator 
FeS(ppt) 0.0 0.0    # zugabe 
 
RATES 7     # Steuerung der C-org-Zugabe am zukünftigen  
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Sanierungs- 
Sulfidbildung    # standort in Abhängigkeit der Fe(II)- 
Konzentration 
-start 
10 S = TOT("S(6)") 
20 Fe = TOT("Fe") 
30 rate = Fe * 3.0e-6   
35 if Fe <= 1.0e-4 then goto 200 
40 if S <= 1.0e-4 then goto 200 
50 moles = rate * TIME   





-formula CH2O +1.0     # Zugabe des Elektronendonators 
 
# ************************************************************ 
# ********Def. Transport nach Süden (Phase 2)**************** 
# ************************************************************ 
 
TRANSPORT     # Überschreiben der bisherigen "Transport"- 
Daten 
         -shifts  60 
  -timest 2.27e8   # Reduzierung der Strömungsgeschwindigkeit 
         -flow_d   backward  # Strömung aus der Kippe zum Senftenberger 
See 
         #-punch_cells 62-121 
  -punch_cells 1-60 
  -print_cells 1 
   
 
   
SELECTED_OUTPUT 
        -file            Säule1.xls 
  -high_precision true 
         -totals          S(6) Fe(2) S(-2) Fe(3) C O(0) Cl Ca K Si Mg Na 
  -equilibrium_phases Eisensulfat Calciumsulfat 
  -saturation_indices Eisensulfat Calciumsulfat 
  #-equilibrium_phases Pyrit Calcite Halite CaMgSi2O6 Kaolinite SiO2(a) 
FeS(ppt) 
  #-saturation_indices Pyrit Calcite Halite CaMgSi2O6 Kaolinite 
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3  Beschaffenheitsprofile (Berechnungsergebnisse) 
 
Randbedingungen:  keine natürliche Sulfidfällung in der Kippe 
   keine Sanierungsmaßnahme 
 
Obere Abbildung jeweils Phase 1: Grundwasserströmungsrichtung nach Norden 































Untere Abbildung jeweils Phase 2: Grundwasserströmungsrichtung nach Süden 
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S(6) 4.4 Jahre S(6) 17.6 Jahre S(6) 30 Jahre



























S(6) 36 Jahre S(6) 108 Jahre
S(6) 288 Jahre Fe(2) 36 Jahre
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Ca 4.4 Jahre Ca 17.6 Jahre Ca 30 Jahre




























Ca 36 Jahre Ca 108 Jahre Ca 288 Jahre
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C 36 Jahre C 108 Jahre C 288 Jahre
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SI Eisensulfat  4.4 Jahre immob. Zone SI Eisensulfat  17.6 Jahre immob. Zone
SI Eisensulfat  30 Jahre immob. Zone Eisensulfat  4.4 Jahre immob. Zone





















































SI Eisensulfat 36 Jahre immob. Zone SI Eisensulfat  108 Jahre immob. Zone
SI Eisensulfat  288 Jahre immob. Zone Eisensulfat 36 Jahre immob. Zone
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Randbedingungen:  natürliche Sulfidfällung in der Kippe  
(6·10-13 mol/(l·s)) 
   Sanierungsmaßnahme in der Rinne 
 
Obere Abbildung jeweils Phase 1: Grundwasserströmungsrichtung nach Norden 































Untere Abbildung jeweils Phase 2: Grundwasserströmungsrichtung nach Süden 
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S(6) 4.4 Jahre S(6) 17.6 Jahre S(6) 30 Jahre



























S(6) 36 Jahre S(6) 108 Jahre
S(6) 288 Jahre Fe(2) 36 Jahre
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Ca 4.4 Jahre Ca 17.6 Jahre Ca 30 Jahre




























Ca 36 Jahre Ca 108 Jahre Ca 288 Jahre
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C 36 Jahre C 108 Jahre C 288 Jahre
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SI Eisensulfat 4.4 Jahre immob. Zone SI Eisensulfat  17.6 Jahre immob. Zone
SI Eisensulfat  30 Jahre immob. Zone Eisensulfat 4.4 Jahre immob. Zone





















































SI Eisensulfat 36 Jahre immob. Zone SI Eisensulfat 108 Jahre immob. Zone
SI Eisensulfat 288 Jahre immob. Zone Eisensulfat 36 Jahre immob. Zone
Eisensulfat  108 Jahre immob. Zone Eisensulfat 288 Jahre immob. Zone
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Hydroisohypsenpläne und Modellschnitte sind aufgrund der dafür notwendigen Formate in 
der gedruckten Version nicht dargestellt. Sie sind jedoch Bestandteil der elektronischen 
Version, welche beim Autor oder der Universitätsbibliothek der Christian Albrechts 
Universität in Kiel abrufbar ist. 
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